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This thesis addresses the application of a model of erosion and sediment transport 
at the regional scale, implementation of remote sensing and Geographic Information 
Systems to identify areas of active erosion and erosion risk, and finally the analysis of 
vegetation dynamics over eroded areas. 
After a general introduction to the problem of soil erosion and recent approaches 
to its assessment at the catchment scale (Chapter 1), a description is made of the study 
area (Chapter 2). 
Based on a literature review on the different approaches that exist in relation to 
models of widely diffusion, it were provided a number of fundamental questions that 
must be taken into account when selecting a model according to their mathematical 
structure and data requirements. Subsequently, the form in which these questions are 
solved was analyzed in depth (Chapter 3). 
With these theoretical bases, in Chapter 4 we selected the model 
WATEM/SEDEM and proceeded to its implementation for the catchment of the Joaquín 
Costa (Barasona) reservoir, drained by the Ésera and the Isábena Rivers, in the Central 
Spanish Pyrenees. Application of the model lead us to recognize limitations and 
potential of the model. The model results showed the amount of sediment contributed 
by each watershed, the relative importance of sediment sources depending on the land 
use, the relationship between sediment delivery ratio (SDR) and the different 
geomorphologic units. One of the things that made this work made clear was the need 
for spatially distributed data on soil erosion and deposition rates in order to make a full 
calibration of the model including different land uses. 
To address that problem, in Chapter 5 we selected a smaller catchment in the 
Central Spanish Pyrenees, the “Barranco de Arnás” experimental catchment. Model 
calibration was performed based on a dataset of soil redistribution rates derived from 19 
137Cs profiles along three transects representing the different vegetation types and land 
uses. Using this data set it was possible to find a single optimal value for transport 
parameters and to obtain a good level of fit between observed and predicted values by 
the model. Once calibrated, the model was used to obtain sediment balances for 
different land use change scenarios, representing: i) a situation corresponding to the 
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conditions that prevailed in the early twentieth century; and ii) a probable future status. 
These scenarios showed a significant reduction in erosion and sediment transport as a 
consequence of the abandonment of traditional activities and the subsequent vegetation 
establishment. 
In the next section (Chapter 6) we addressed the use of remote sensing techniques 
for identifying areas of active erosion and erosion risk, focusing on a highly eroded area 
with badland characteristics on Eocene marls outcrops in the middle Ésera River basin. 
The results showed the usefulness of remote sensing for geomorphologic research 
applied regionally. A supervised classification and a spectral distance metric, combined 
with the ROC curve method to select a classification threshold based on a desired 
uncertainty level allowed identifying eroded areas and areas at risk of erosion. The 
erosion risk areas coincided with the transition zones between areas with active erosion 
and vegetated surfaces. 
In Chapter 7 a chronological study of the vegetation dynamics on eroded and 
erosion risk areas was performed based on a time series of Landsat TM/ETM images. 
An increase of vegetation activity was found in areas with good vegetation cover was 
found, while most erosion risk areas showed no plant regeneration over the study 
period, and even in some areas the vegetation cover had reduced. 
Finally, in Chapter 8 a summary of the conclusions of the previous chapters is 





Esta tesis aborda la aplicación de un modelo de erosión y transporte de 
sedimentos a escala regional, la implementación de técnicas de teledetección y Sistemas 
de Información Geográfica para la identificación de áreas con erosión activa y en riesgo 
de erosión, y finalmente el análisis de la dinámica de la vegetación sobre áreas 
erosionadas. 
Tras una breve introducción al problema de la erosión del suelo y a las 
metodologías recientes para su estudio (Capítulo 1), se realiza una descripción del área 
de estudio (Capítulo 2). 
A continuación (Capítulo 3) se hace una revisión bibliográfica de las distintas 
aproximaciones que existen en cuanto a modelos de erosión. Se establecen una serie de 
preguntas fundamentales que deben tenerse en cuenta al seleccionar un modelo en 
función de su estructura matemática y la disponibilidad de datos para su 
implementación y calibración. Posteriormente, se desarrolla en profundidad la forma en 
que actualmente se resuelven dichas preguntas. 
Con estas bases teóricas, se seleccionó el modelo el modelo WATEM/SEDEM 
para su  implementación en la cuenca hidrográfica del embalse de Joaquín Costa 
(Barasona), drenado por los ríos Ésera e Isábena, en el Pirineo Central español (Capítulo 
4). La aplicación del modelo nos llevó a reconocer limitaciones y las potencialidades 
del modelo. Los resultados del modelo permitieron discriminar el volumen de 
sedimento aportado por las dos subcuencas, la relativa importancia de las fuentes de 
sedimento en función del del uso del suelo, y la relación entre la ratio de entrega de 
sedimentos (SDR) y las diferentes unidades geomorfológicas. Una de las conclusiones 
de este trabajo fue la necesidad de contar con datos espacialmente distribuidos de tasas 
de erosión y sedimentación, para poder llevar a cabo una calibración exhaustiva del 
modelo en función de los usos del suelo. 
Para resolver dicho problema, en el Capítulo 5, se seleccionó una pequeña cuenca 
experimental en el Pirineo Central español. La calibración del modelo se realizó 
utilizando las tasas de erosión y sedimentación obtenidas a partir de inventarios del 
radioisótopo Cesio137 (137Cs) a lo largo de tres transectos representativos de las 
diferentes coberturas y usos de suelo. El proceso de calibración mostró que es posible 
encontrar un solo valor óptimo para los parámetros de transporte, y se obtuvo un buen 
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nivel de ajuste entre los valores observados y predichos por el modelo. Una vez 
calibrado el modelo se exploraron los efectos que ejercen los cambios de cobertura 
vegetal y usos de suelos sobre la erosión. Para ello se seleccionaron dos escenarios: i) el 
primer escenario correspondió a las condiciones que prevalecían a principios del siglo 
XX; y ii) el segundo escenario consistió en una probable condición de futuro. Estos 
escenarios mostraron una notable reducción de la erosión y transporte de sedimentos 
como efecto del abandono de las actividades tradicionales y la subsecuente colonización 
vegetal. 
En la siguiente sección (Capítulo 6) se abordó la utilización de técnicas de 
teledetección para identificar áreas de erosión activa y áreas en riesgo de erosión. Para 
ello se seleccionó el corredor de margas Eocenas del curso medio del río Ésera, en la 
cuenca del embalse de Barasona. Se utilizó un procedimiento de clasificación 
supervisada y un estadístico de distancia espectral, junto con la curva ROC para 
seleccionar el umbral de clasificación de acuerdo con unos niveles predeterminados de 
incertidumbre. Los resultados demostraron la utilidad de la metodología para 
cartografiar las áreas erosionadas (badlands), así como para obtener un modelo de áreas 
en riesgo de erosión, que se correspondieron con zonas de transición entre las áreas 
desprovistas de vegetación y las superficies vegetadas. 
En el Capítulo 7 se realizó un análisis cronológico de la dinámica de la vegetación 
en las áreas erosionadas y en riesgo de erosión, a partir de una serie temporal de 
imágenes Landsat TM/ETM. El estudio permitió constatar un incremento de la 
actividad vegetal en las superficies con buena cubierta vegetal, mientras que en las áreas 
en riesgo de erosión no se detectó un progreso de la vegetación, o incluso se apreció un 
descenso en algunos casos. 
Finalmente, en el Capítulo 8 se resumen las conclusiones de los capítulos previos, 
y se realiza un análisis crítico del grado de cumplimiento de los objetivos de la Tesis. 
 





 Esta introducción incluye información diversa que contribuye a interpretar 
el contenido de los capítulos posteriores y a entender la estructura de la Tesis. Se 
aportan conceptos básicos sobre los procesos de erosión y transporte de sedimento 
que van a tratarse en algunos de los capítulos posteriores, se insiste en la 
importancia ambiental y estratégica de la erosión y se presentan algunas de las 
herramientas más comunes en los estudios más avanzados sobre la erosión del 




Erosión del suelo y transporte de sedimento 
 
La erosión puede definirse como el proceso de desprendimiento y transporte del 
suelo o material rocoso desde cualquier parte de la superficie de la Tierra por parte de 
los agentes erosivos (Foster & Meyer, 1972). En un sentido más amplio, se puede 
entender la erosión geomorfológica como “la transformación del paisaje debida a la 
eliminación o reubicación de una parte del material que lo conforma, y como tal 
comprende los procesos de disgregación, movilización, transporte y sedimentación de 
partículas de suelo o roca, en los cuales pueden intervenir diversos mecanismos como la 
acción de la lluvia y la escorrentía superficial, del viento, del empuje glaciar, o 
simplemente la acción de la gravedad” (Beguería, 2005). La erosión del suelo y de los 
afloramientos rocosos lábiles, y el transporte del sedimento generado son dos de los 
procesos morfodinámicos activos más importantes a nivel de cuenca hidrográfica. 
Capítulo 1 
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 Los procesos que conforman la erosión (arranque de partículas, transporte de 
sedimentos y sedimentación) son componentes clave y una medida muy importante del 
funcionamiento del sistema terrestre. La erosión y la redistribución de los sedimentos 
son los principales agentes motores en la formación del paisaje y tienen un papel muy 
importante en el desarrollo del suelo. Asimismo, la carga de sedimentos en un río 
proporciona una medida importante de su morfodinámica, así como la hidrología, 
procesos de erosión y procesos de transporte de sedimentos que operan dentro de su 
cuenca de drenaje. 
 Aparte de su importancia como agente morfodinámico, en la actualidad la 
erosión se ha convertido en un problema ambiental de primera magnitud debido a la 
aceleración de los procesos erosivos como consecuencia de la sobreexplotación y la 
gestión inadecuada de las tierras agrícolas y forestales. Por ello, muchos autores 
distinguen entre “erosión geológica” y “erosión acelerada”, actuando esta última con un 
ritmo de destrucción del suelo y transporte por encima de lo esperable en condiciones 
naturales (García Ruiz y López Bermúdez, 2009). La erosión acelerada recibe ese 
nombre porque las tasas de erosión son incluso varios órdenes de magnitud mayores que 
las tasas de erosión geológica, y superiores a la tasa de formación de suelo. 
Las consecuencias de la erosión del suelo tienen lugar tanto en el lugar donde se 
produce la pérdida de partículas como en los lugares donde se produce el transporte y la 
sedimentación. Uno de los efectos más importantes se presenta en los suelos agrícolas, 
donde la redistribución y pérdida de suelo, así como la ruptura de la estructura y el 
descenso del contenido de materia orgánica y nutrientes hace que se reduzca la 
profundidad cultivable y la fertilidad del suelo, promoviendo la dependencia de los 
fertilizantes e incluso el abandono de terrenos agrícolas (Pimentel et al., 1995). El 
transporte y la sedimentación de las partículas erosionadas, a su vez, transforman 
aspectos fundamentales de la morfología fluvial, afectando a las zonas inundables, 
aumentando el riesgo de inundaciones y acortando la vida de los embalses (Clark, 1985; 
Boardman et al., 1994; Verstraeten & Poesen, 1999). Los sedimentos también son una 
fuente muy importante de contaminación a través de la fijación de agroquímicos, 
incrementando los niveles de nitrógeno y fósforo en el agua y causando su eutrofización 
(Sibbesen, 1995; Steegen et al., 2001). Por todo ello, el estudio de la erosión y la 
producción de sedimento tiene también un interés socioeconómico, más allá del interés 




La erosión hídrica 
El proceso de erosión involucra tres etapas: el desprendimiento, transporte, y la 
sedimentación de las partículas del suelo, causadas por las fuerzas erosivas de la 
precipitación y escorrentía. Cualquiera que sea la escala de estudio (un metro cuadrado 
o una cuenca de cientos de miles de kilómetros cuadrados) las tres fases siempre están 
presentes, aunque difieran en intensidad y en los agentes que predominan en cada fase. 
En las zonas de clima templado y de tipo sub-húmedo como la que es objeto de este 
trabajo, los agentes más importantes de la erosión del suelo son la precipitación y la 
escorrentía superficial, dando lugar a lo que se conoce como erosión hídrica. La erosión 
hídrica ocurre en varias formas (salpicadura, flujo laminar, flujo en regueros o rills y en 
cárcavas o gullies) dependiendo de la etapa en que se encuentre la evolución de la 
erosión y de la posición que ocupa cada unidad de paisaje en un contexto hidro-
geomorfológico más amplio (parte alta, media o baja de la ladera, por ejemplo). Los 
factores que influyen en la generación del flujo superficial, el desprendimiento y el 
transporte de las partículas de suelo sobre la superficie terrestre se muestran en la Figura 
1. Estos factores se pueden agrupar en cinco para un mayor entendimiento: clima, 
relieve, propiedades del suelo, cobertura vegetal y la actividad humana. 
 
 
Figura 1. Principales factores que controlan el proceso de erosión hídrica  
(adaptado de Symeonakis, 2001). 
Capítulo 1 
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La erosión por flujo laminar 
La erosión laminar ocurre en las zonas de ladera situadas entre los cauces de 
escorrentía concentrada (rills o gullies), y es inducida por la ocurrencia de fenómenos 
como la precipitación, la fusión de nieve o la irrigación artificial (Foster, 1982). El 
desprendimiento de las partículas del suelo puede ocurrir cuando las gotas de lluvia 
golpean la superficie del suelo desnudo venciendo las fuerzas intersticiales que 
mantienen las partículas unidas (ingl. rainsplash o raindrop splsh) (Thornes, 1990), 
desplazándolas a través del aire algunos centímetros (Loch & Silburn, 1996). Hay que 
señalar que el arranque de las partículas de suelo desde la superficie fue originalmente 
considerado exclusivamente como el resultado del impacto de las gotas de lluvia (p. ej.  
Hudson, 1957), pero actualmente se ha reconocido la importancia de la escorrentía 
superficial como agente erosivo. La infiltración del agua en del suelo está controlada 
por la intensidad de la lluvia, su duración y la capacidad de infiltración en el perfil 
vertical del suelo. La capacidad de infiltración está en función de varias características 
hidráulicas del suelo que se relacionan con la estructura del medio poroso. En 
ocasiones, si el evento lluvioso es muy intenso o prolongado en el tiempo, aparece un 
exceso de agua que no puede ser infiltrada y que comienza a estancarse en la superficie 
(ingl.  ponding), hasta que comienza a fluir en el sentido de la pendiente. Esto último 
representa la iniciación  del proceso hidrológico conocido como “escorrentía 
superficial” (ingl. overland flow o runoff). La ruptura de la estructura superficial del 
suelo y el arranque de partículas (ingl. sediment entrainment) se produce directamente 
por el impacto de las gotas de lluvia, por la tensión de cizalla ejercida por la escorrentía 
superficial, o por el efecto combinado de ambos (Figura 2). 
 
La erosión por flujo concentrado: los rills 
La erosión por flujo concentrado tiene lugar cuando el movimiento del agua 
sobre la superficie del suelo deja de ser laminar y se canaliza en canales fácilmente 
reconocibles (Rose, 1993). La transición de flujo laminar a flujo concentrado es un 
proceso complejo y ha sido estudiado por diversos autores (Savat, 1979; Moss et al., 
1982; Savat y De Ploey, 1982; Merrit, 1984; Rauws, 1987; Torri et al. 1987; Slattery & 
Bryan 1992).  En un primer momento la escorrentía superficial se descompone en 
diversos flujos preferenciales debido a las micro-irregularidades del terreno, plantas, 
etc, aunque sin perder las características de un flujo laminar. La convergencia de 
diversas líneas de flujo preferencial hace que se vayan formando trayectorias de flujo 
Introducción General 
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concentrado, pudiendo aparecer algunos vórtices y otros elementos de flujo turbulento 
en algunos puntos concretos. La etapa en que se inicia la formación de rills (pequeños 
regueros de carácter habitualmente efímero) se caracteriza por la transición del flujo 
laminar a turbulento. El flujo dentro de un rill actúa como un agente de transporte del 
sedimento pendiente abajo, aunque  si la tensión de cizalla dentro del rill es lo 
suficientemente alta se convierte en un importante agente erosivo, provocando la 
excavación de un canal de drenaje (Nearing et al., 1994). 
Las áreas inter-rill y los propios rills se presentan como las zonas fuente de 
sedimentos en el proceso de erosión hídrica en las laderas (Figura 3). Eventualmente, si 
una cantidad de agua suficiente continúa fluyendo ladera abajo,  alcanzará a formarse 
un canal bien definido (gully), a través del cual agua y sedimentos serán transportados 
ladera abajo hacia la salida del área de captación (Nichols & Renard, 1999). Si en 
cualquier punto la velocidad de la escorrentía decrece (por ej., por un cambio en la 
pendiente), algunas de las partículas transportadas pueden ser depositadas como 
consecuencia de la reducción de la capacidad de transporte de sedimento. 
La importancia relativa de la erosión y la sedimentación está muy controlada por 
la capacidad de transporte o de arranque de partículas. Por ejemplo, si la capacidad de 
arranque del suelo es significantemente más baja que la capacidad de transporte (ej. 
para suelos arcillosos donde las fuerzas de sujeción entre las partículas son grandes y 
resistentes al arranque), entonces la magnitud de la erosión del suelo estará limitada por 
la capacidad de arranque (ingl. detachment-limited erosion) (Van Rompaey et. al., 
2003). Por otra parte, si la capacidad de arranque es significantemente mayor que la 
capacidad de transporte (ej. para suelos arenosos o margosos donde fácilmente son 
 
Figura 2. Ruptura de la estructura superficial del suelo por efecto de la escorrentía superficial y el 
impacto de las gotas de lluvia: A) magnitudes característcas de ambos procesos; B) fotografía de alta 





desprendidas las partículas), entonces la magnitud de la erosión del suelo estará limitada 
por la capacidad de transporte de la escorrentía (ingl. transport-limited erosion) 
(Harmond & Doe, 2001). 
 
La erosión por flujo concentrado: los gullies 
En contraste con la erosión laminar y en rills, el proceso de erosión en gullies se 
refiere a la erosión por escorrentía concentrada en canales de carácter no efímero, los 
cuales son demasiados profundos para ser borrados por las labores de cultivo y que 
generalmente contribuyen de manera muy significativa a la pérdida total de suelo (Rose, 
1993; Lonch & Silburn, 1996). La escorrentía en gullies difiere de la laminar y en rills, 
donde el efecto del impacto de la gota de lluvia es un factor importante en términos de 
resistencia o arranque de las partículas de sedimento (Poesen et al., 2003). Comparados 
con el canal de un río, el cual tiene un fondo relativamente suave y cóncavo, los gullies 
se caracterizan por fuertes cortes y cambios bruscos en el gradiente a lo largo de su 
curso. En términos relativos, los gullies tienen mayor profundidad y menor anchura que 
el cauce de un río, llevan mayor concentración de sedimento y muestran 
comportamientos erráticos, de modo que la relación entre la descarga de sedimentos y la 
escorrentía es frecuentemente pobre (Heede, 1975). Un criterio utilizado para separar 
los gullies de los rills consiste en que los primeros tienen un área de sección mayor que 
1 m2 (o, más precisamente, que 929 cm2) (Poesen, 1993). La mayoría de los gullies 
siempre se asocian a procesos de erosión acelerados y por tanto a inestabilidad del 
terreno. 
 
Figura 3. Erosión y transporte en  la zona inter-rill y el rill (Harmon & Doe, 2001). 
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Durante un tiempo se pensó que los gullies se desarrollaban como consecuencia 
de un progresivo aumento de tamaño de los rills, pero estudios en el suroeste de EU 
demostraron que su génesis es más compleja. En una primera etapa aparecen pequeñas 
incisiones en puntos concretos de la ladera como resultado del incremento de la erosión 
debida a las características locales del flujo o de las propiedades del suelo. La 
concentración de la erosión en dichas incisiones hace que finalmente varias depresiones 
se unan hasta que se forma un canal incipiente. La erosión se concentra en la cabecera 
de las incisiones, desarrollando un escarpe vertical, sobre el cual actúa el flujo 
turbulento supercrítico. A partir de ahí, la mayor parte de la erosión se debe al deterioro 
del escarpe, lo cual resulta en el desarrollo del socavamiento  en dirección a la cabecera, 
destacando el colapso y el retroceso del escarpe pendiente arriba. Esta secuencia de la 
formación de un gully, fue descrita por Leopold et al. (1964). Walling y Probst (1997) 
establecieron que el desarrollo de los rills y gullies requiere de un flujo concentrado y 
descargas que excedan ciertos umbrales críticos, lo cual ocurre con el incremento de la 
pendiente y la longitud de la ladera. Estos tipos de erosión no necesariamente ocurren 
de manera aislada, sino que están condicionados por las características del terreno. Así, 
los procesos de erosión dominantes podrían ser expresados en una secuencia pendiente 
abajo, donde el primer proceso de erosión estaría originado por el impacto de la  gota de 
lluvia, seguido por el flujo laminar, continuaría la formación de rills y finalmente la 
formación de gullies (Loch & Silburn, 1996). 
 
La sedimentación 
La sedimentación ocurre cuando la capacidad de transporte de la escorrentía 
 
Figura 4. Representación esquemática del proceso de erosión y depositación desde una ladera a un 
canal (Flanagan & Nearing, 1995). 
Capítulo 1 
 28 
laminar o concentrada no es suficiente para el acarreo de todas las partículas de 
sedimento transportadas, de manera que el exceso de carga que no puede ser 
transportado se deposita sobre la superficie del terreno por efecto de la gravedad. A 
pesar de que la cantidad de caudal normalmente aumenta ladera abajo, es posible que la 
capacidad de transporte de sedimento descienda debido a cambios en la pendiente o en 
la rugosidad de la superficie, motivando la sedimentación de parte de la carga 
transportada (Figura 4). 
 
Producción de sedimento a nivel de cuenca 
La producción de sedimento de una ladera o una cuenca se define como la 
cantidad total de sedimento que es exportada por la misma por unidad de tiempo [M T-
1], y es el resultado neto de todos los procesos de erosión y sedimentación que ocurren 
en la misma, tanto en superficie como en los canales. La producción de sedimento 
incluye por tanto la erosión desde las laderas (zona inter-rill) y canales (rills y gullies), 
así como movimientos en masa (por ej., desprendimientos, deslizamientos), menos el 
sedimento que es depositado después de ser erosionado y que por tanto no acaba 








Un concepto útil cuando se estudia la producción de sedimento de una cuenca u 
otra unidad espacial es el de razón de transferencia de sedimento (ingl. sediment 
delivery ratio, SDR), que se define como el cociente entre la producción de sedimento, 
Ys, y la erosión total que ha tenido lugar en la unidad, Ye: 
. ec. 1 
Un problema fundamental a la hora de aplicar el concepto de SDR es que habitualmente 
sólo conocemos la producción de sedimento, siendo imposible conocer la erosión bruta 
que se ha producido en el interior de la unidad espacial. 
 
 
Estudio de la erosión del suelo en España 
 
En el caso de España los problemas relacionados con la erosión del suelo han 
sido puestos de relieve por numerosos autores, sobre todo en relación con los 
condicionantes ambientales y con la función de las actividades humanas (véase, por 
ejemplo, López Bermúdez, 1990; López Bermúdez et al., 1998; Ruiz Flaño, 1993; 
Rubio y Calvo, 1996; Castillo et al., 1997; Albaladejo et al., 1998; Cerdà, 2008; García 
Ruiz y López Bermúdez, 2009; García Ruiz, 2010, entre otros). Es evidente que la 
presencia de importantes afloramientos de rocas blandas (arcillas) o fácilmente 
meteorizables (margas) o la intensidad de las precipitaciones (con registros de más de 
100 e incluso más de 200 mm en 24 horas) en un contexto de fuertes pendientes en 
áreas de montaña, existen altas probabilidades de que la erosión sea un problema, o de 
que la red fluvial transporte una elevada carga sedimentaria en periodo de lluvias. Sin 
embargo, el problema fundamental radica en la presión humana sobre la vegetación, con 
incendios periódicos, sobrepastoreo, cultivo en laderas pendientes y sobreexplotación 
del bosque para consumo maderero, seguida de más patoreo e incendios, de manera que 
es difícil la recuperación de la vegetación natural. La transformación de la cubierta 
vegetal hacia formaciones abiertas de matorral o incluso hacia campos de cultivo con 
escasas protecciones ha ayudado mucho a la pérdida de suelo desde al menos la Edad 




El interés por la erosión del suelo en España se ha acentuado en los últimos 
años, tanto por parte de los científicos como por algunos organismos de la 
Administración española, en especial el Ministerio de medio Ambiente, Medio Rural y 
Marino y su Dirección General para la Biodiversidad. Esta última creó a comienzos de 
los años noventa una Red de Estaciones Experimentales para el Seguimiento de la 
Erosión y la Desertificación (RESEL) que supuso un importante empuje a la creación y 
mantenimiento de infraestructuras de campo (estaciones y cuencas experimentales) y a 
contribuido a consolidar grupos de investigación cada vez más activos en el Consejo 
Superior de Investigaciones Científicas y en las universidades (García Ruiz y López 
Bermúdez, 2009). Algunos de los esfuerzos más recientes se han centrado en la 
modelización hidrológica y erosiva, es decir, en la simulación de la respuesta de la 
escorrentía, la erosión y el transporte de sedimento frente a diferentes escenarios 
climáticos y, sobre todo, de cubierta vegetal y de usos del suelo. La creciente 
disponibilidad de información y el conocimiento cada vez más profundo de los procesos 
hidrológicos y geomorfológicos que intervienen en la erosión del suelo han permitido el 
desarrollo de modelos complejos que ayudan a interpretar mejor esos procesos y a 
predecir los cambios erosivos que ocurrirán frente a cambios en la magnitud y 
frecuencia de las precipitaciones, en la temperatura o en la densidad de la cubierta 
vegetal. Esta Tesis entra de lleno en el campo de la modelización de la erosión en 
ambientes fuertemente intervenidos por el hombre, y aprovecha la información 
procedente de cuencas experimentales para calibrar los resultados obtenidos de la 
aplicación de un modelo de erosión. 
 
 
Metodologías para el estudio de la erosión y el transporte de sedimento 
 Tradicionalmente, las medidas sobre el terreno han constituido la única forma de 
estimar la erosión en las laderas, y especialmente en pequeñas parcelas o cuencas 
monitorizadas. Algunas de las técnicas más usadas son: tazas de salpicadura para medir 
la erosión y transporte de partículas producido por el impacto de las gotas de lluvia 
(Salles & Poesen, 2000), agujas de erosión y perfiladores micro-topográficos para medir 
variaciones a pequeña escala del perfil transversal de cárcavas y laderas (Sancho et al., 
1991; De Santisteban et al., 2006; Sirvent et al., 1997); colectores de agua y sedimento 
en parcelas y cuencas aforadas para el estudio de la erosión y exportación de sedimento 
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a escala de evento (Desir & Marín, 2007), etc. En determinados ambientes de escasa 
pluviometría, como en las regiones semiáridas, la aplicación de simuladores de lluvia 
permite reproducir, aunque con notables limitaciones, los procesos de erosión durante 
un evento natural (Nolan et al., 1997; Navas, 1993; Navas, 1990; Navas et al., 1990). 
 Las instalaciones experimentales sobre el terreno cubren en general escalas 
espaciales reducidas y poco representativas de lo que ocurre a escalas de cuenca 
hidrográfica, por lo que la existencia y la accesibilidad de registros fiables de erosión y 
transporte de sedimento en los ríos son aspectos clave para la investigación de la 
erosión (Walling y Fang, 2003). Estos datos son relativamente escasos en la mayoría de 
los ríos, particularmente en las zonas que pertenecen a países en vías de desarrollo, 
donde los cambios en la cobertura y usos del suelo son probablemente mayores (Amsler 
y Drago, 2009). Además, una gran parte de las investigaciones sobre la evolución de las 
cargas de sedimento en los ríos se han centrado en los flujos anuales (Bobrovitskaya et 
al., 1996; Wang et al., 2007; Walling, 2005), siendo necesario contar con registros  con 
una resolución temporal más fina (p. ej. mensual, diaria), para así incluir la magnitud y 
frecuencia de los eventos extremos y su peso relativo en la exportación anual de 
sedimento. El análisis de registros sedimentarios en embalses es en muchas ocasiones la 
única fuente de información sobre el transporte de sedimentos a escala de cuenca 
hidrográfica, destacando en España los estudios realizados por el Centro de Estudios y 
Experimentación (CEDEX) del Ministerio de Fomento. 
La atención científica y el destino de recursos se orientan actualmente en gran 
medida a alcanzar una mejor comprensión de las consecuencias del cambio global sobre 
la erosión y la dinámica de los sedimentos para predecir impactos futuros (Asselman et 
al., 2003; Basson, 2008; Lawler et al., 2003; O’Neal et al., 2005; Thodsen et al., 2008). 
Por ello será  necesario considerar el desarrollo de nuevas herramientas o mejorar las 
existentes. A continuación se analizan brevemente algunas de las nuevas tecnologías a 
disposición del investigador de la erosión, y cuya puesta a punto y utilización han 
constituido uno de los elementos centrales de esta Tesis. En los distintos capítulos de la 
Tesis se realiza un análisis más pormenorizado de las posibilidades y utilización de 
dichas tecnologías. 
 
Modelización de la erosión del suelo 
La investigación aplicada sobre la erosión ha conocido un importante avance en 
los últimos años gracias a la incorporación generalizada de modelos de simulación 
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numérica por computador. Actualmente, la incorporación de modelos de simulación de 
los procesos de erosión a los Sistemas de Información Geográfica (SIG) hace que sea 
relativamente sencillo para el investigador explotar el creciente número de escenarios de 
cambio global, permitiendo obtener pronósticos sobre escenarios futuros (Pullar y 
Springer, 2000; De la Rosa et al., 2004). Los modelos de simulación permiten evaluar 
espacialmente la ocurrencia de procesos de erosión y transporte de sedimento, analizar 
su evolución temporal y simular los efectos de cambios en diferentes variables 
climáticas y paisajísticas, como por ejemplo los usos del suelo. 
Persisten sin embargo las dificultades para la generalización de los modelos de 
erosión, debido en parte a la gran heterogeneidad de propuestas existentes y también al 
desconocimiento sobre aspectos como las asunciones de los modelos, la incertidumbre 
de los resultados, etc, haciendo necesaria una mayor comunicación entre los 
modelizadores y los usuarios de los modelos. 
 
Aplicaciones de la teledetección a la evaluación de la erosión 
La teledetección o percepción remota, basada en el análisis de imágenes 
generalmente multiespectrales de sensores montados en satélites, aeroplanos u otros 
soportes, también ha sido aplicada con éxito a los estudios sobre la erosión, 
proporcionado información generalmente de tipo cualitativo (p. ej. zonas de riesgo de 
erosión), pero también cuantitativo (tasas de erosión). Existe en la actualidad una gran 
diversidad de métodos para determinar la erosión, los cuales difieren grandemente en 
cuanto a la escala espacial y los objetivos (Warren, 2002). La utilización de 
teledetección para el estudio de la erosión va desde la identificación de las superficies 
erosionadas, la estimación de los factores que controlan la erosión, o el seguimiento 
temporal de los procesos de erosión a lo largo del tiempo (p.ej. Muchoney & Haack, 
1994 ; Chuvieco, 1996; Lambin, 1996). 
La teledetección, sin embargo, ha sido menos fructífera en la aportación de 
información cuantitativa de tasas de erosión. 
 
Estimación de tasas de erosión y sedimentación a partir de información radioisotópica 
 El uso de radioisótopos ambientales para la estimación de tasas de erosión y 
sedimentación ha ido en aumento en las últimas décadas (Ritchie & McHenry, 1990). 
Los radioisótopos más utilizados son el Cs137 (subproducto de los ensayos nucleares), el 
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Pb210 (isótopo natural de la serie del U–Th) y el Be7 (isótopo cosmogénico). Numerosos 
estudios realizados con Cs137 han demostrado que se trata de un trazador eficaz de la 
redistribución del suelo a escala de laderas y cuencas. La aplicación de técnicas 
radiométricas al estudio de la erosión se inició en España a principios de los años 1990 
(Navas & Walling, 1992; Navas & Machín, 1991), y ha permitido analizar la 
redistribución del suelo y el balance de sedimentos en laderas semiáridas (Schoorl et al., 
2004; Quine et al., 1994). La calibración de balances de Cs137 mediante distintos 
modelos (Soto & Navas 2004; Walling & He, 1999) permite calcular tasas de erosión y 
depósito en puntos concretos de la ladera, siendo la única técnica que permite obtener 
estimaciones puntuales del balance neto de erosión. 
 El principal inconveniente de esta tecnología radica en el elevado grado de 
especialización necesario tanto para la toma de muestras en campo como para su 
procesado en laboratorio e interpretación de los resultados. 
 
 
Hipótesis general y objetivos de la Tesis 
La hipótesis general de la Tesis es que los nuevos métodos basados en 
simulación numérica, teledetección y análisis radioisotópico permiten analizar el 
balance de sedimento de cuencas de tamaño medio a grande, así como estudiar su 
dinámica temporal y posibles reacciones ante el Cambio Global. 
Así, el objetivo general de la Tesis es la modelización del proceso de erosión 
para el cálculo del balance de sedimentos, y el análisis de los patrones espacio-
temporales de la dinámica vegetal sobre las principales fuentes de sedimento mediante 
teledetección. Este objetivo general se concreta en los siguientes seis objetivos 
específicos: 
 
1. Revisión de las diferentes aproximaciones existentes para la modelización de la 
erosión y transporte de sedimento. 
2. Modelización de la erosión y el transporte de sedimentos en cuencas de tamaño 
medio (1x103 m2) a grande (1x106 m2), mediante un modelo espacialmente 
distribuido de erosión y transporte de sedimentos, en el Pirineo Central español. 
3. Modelización del balance de sedimento en una cuenca de montaña bajo distintos 
escenarios de uso del suelo. 
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4. Determinación de las diferencias de las tasas de erosión y sedimentación 
mediante la utilización de radioisótopo Cs137, sobre distintos usos de suelo y 
unidades geoestructurales del Pirineo Central español. 
5. Identificación de zonas con erosión activa y áreas de riesgo en un paisaje de 
cárcavas sobre margas mediante teledetección. 
6. Análisis de la evolución temporal de la actividad vegetal sobre áreas bien 
cubiertas, erosionadas y en riesgo de erosión mediante teledetección. 
 
 
Estructura de la tesis 
 Tras la introducción (Capítulo 1) el Capítulo 2 se dedica a describir de forma 
sencilla el área de estudio. No se trata de un capítulo pormenorizado de los rasgos 
ambientales y humanos de las cuencas del Ésera y del Isábena, sino que trata de mostrar 
las características básicas que permiten situar los resultados en un contexto más amplio, 
de manera que puedan entenderse más fácilmente tales resultados. 
 En capítulo 3 se hace una revisión de las diferentes aproximaciones existentes 
para la modelización de la erosión y el transporte de sedimentos. Tras realizar una 
clasificación de los modelos de erosión en función de su estructura matemática, se 
discuten algunos aspectos fundamentales como el tratamiento del espacio y el tiempo o 
el papel de las tecnologías geográficas (SIG y teledetección) en la modelización. Este 
capítulo fue de suma importancia en el inicio de la Tesis, ya que permitió en primera 
instancia elegir la opción más adecuada en función del nivel de adaptación de nuestros 
objetivos y las limitaciones de información. 
En el Capítulo 4 se realiza una modelización de la erosión del suelo y el 
transporte de sedimentos desde las laderas a la red principal de cauces en la cuenca del 
embalse de Barasona en el Pirineo Central (ríos Ésera e Isábena), utilizando el modelo 
WATEM/SEDEM. La calibración de los coeficientes de capacidad de transporte se 
realizó por medio del registro sedimentológico del embalse de Barasona, así como con 
el registro de tres años de sedimentos en suspensión a la salida de la subcuenca del río 
Isábena. Los resultados permiten analizar la variabilidad espacial en las áreas fuente de 
sedimento. Este trabajo dejó  patente la necesidad de contar con datos espacialmente 
distribuidos de erosión y sedimentación de partículas para diferentes usos de suelo, y así 
aclarar las incertidumbres asociadas a los parámetros de capacidad de transporte. 
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En el Capítulo 5 el modelo WATEM/SEDEM se aplicó en la cuenca 
experimental de Arnás en el Pirineo Central español, donde existe una buena base de 
datos de sedimento en suspensión a la salida de la cuenca, además de datos de erosión y 
sedimentación derivados de 19 inventarios de Cesio137 (Cs137) a lo largo de tres 
transectos representativos, permitiendo captar las diferencias por usos de suelo sobre los 
diferentes parámetros relativos a la capacidad de transporte. 
En el Capítulo 6 se aborda el desarrollo de una metodología para la 
identificación de áreas con erosión activa y en riesgo de erosión basada en técnicas de 
teledetección. Se ha utilizado el ejemplo del afloramiento Eoceno situado en la cuenca 
media del Río Ésera, en el Pirineo Central Español. El método propuesto se basa en 
técnicas de clasificación supervisada  y medidas de distancia espectral para discriminar 
áreas con erosión activa y la aplicación de la curva ROC para seleccionar el valor del 
umbral de clasificación y determinar el nivel de incertidumbre asociado al mapa de 
predicción.  
Como una continuación del capítulo anterior, en el Capítulo 7 se estudia la 
dinámica temporal de la actividad vegetal en las superficies con buen cubrimiento 
vegetal, con erosión activa y en riesgo de erosión del área de estudio del Capítulo 6, 
mediante técnicas de teledetección. Los resultados mostraron el grado en que las 
variables climáticas controlan las tendencias de la actividad vegetal. Además, se analizó 
la distribución espacial de la tendencia de la actividad vegetal sobre las áreas en riesgo 
de erosión, como una medida de degradación o recuperación, y se evaluaron los efectos 
de varios factores topográficos sobre dichas tendencias. 
Finalmente, el Capítulo 8 hace una síntesis general de los resultados obtenidos 
en los capítulos anteriores, resumiendo las principales conclusiones. 
De los cinco capítulos centrales de la Tesis cuatro de ellos han sido publicados o 
aceptados para publicación en revistas incluidas en el Science Citation Index (SCI), y 
uno de ellos en una revista nacional. La Tesis se ha ajustado al formato de compendio 
de artículos, por lo que los capítulos 3 a 7 presentan una estructura cerrada 
correspondiente al formato de los artículos respectivos. Pensamos que esta estructura 
ayuda a comprender de forma independiente los resultados y conclusiones obtenidos en 
cada capítulo. Sin embargo, ello también ha propiciado que exista una cierta 
redundancia entre unos capítulos y otros en aspectos como la descripción del área de 
estudio o en ciertas cuestiones metodológicas. 
Finalmente, hay que advertir que la Tesis ha sido redactada en castellano 
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(capítulos de introducción, área de estudio, conclusiones y revisión de los modelos de 
erosión) e ingles (capítulos de resultados), ya que se ha preferido mantener la redacción 
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El área de estudio 
   
 Se delimita el área de estudio, correspondiente a la cuenca del embalse 
de Barasona en el Pirineo Central. Se describen las principales 
características relevantes para el estudio de la erosión y el transporte de 
sedimento (relieve, hidrografía, geología y litología, clima, vegetación y usos 
del suelo, y características de los suelos). Finalmente, se presenta una 




El área de estudio está integrada por las dos cuencas hidrográficas que 
drenan hacia el embalse “Joaquín Costa” o de Barasona y finalmente hacia el río 
Cinca, en el Pirineo Central español: las cuencas de los ríos Ésera e Isábena. Entre 
ambas ocupan una superficie de 1504 km2, siendo sus superficies individuales de 
1066 km2 y 438 km2, respectivamente. Desde el punto de vista administrativo se  
localizan al noreste en la provincia de Huesca (ocupan el 9.62%, de su superficie), 
en la Comunidad Autónoma de Aragón, siendo sus coordenadas más extremas los 
los puntos 42º3’N-0º16’W y 42º42’N-0º42’W (UTM: X: 275171-311670 e Y: 
4659850-4731087). En la Figura 1 se muestra la localización del área de estudio 
dentro del territorio peninsular. 
Los límites de las cuencas de los ríos Ésera e Isábena coinciden en su parte 
norte con la frontera entre España y Francia. Por el este, con la cuenca del río 
Noguera Ribagorzana, que en gran parte de su recorrido marca los límites entre 
Aragón y Cataluña. Por el sur, la cuenca del río Ésera limita con la cuenca del río 
Cinca,  uno de los afluentes más importantes del río Ebro. Al oeste, la cuenca del 
Capítulo 2 
 44 
río Ésera de nuevo limita con la cuenca del río Cinca. 
El embalse de Barasona se localiza dentro del término municipal de Graus, 
y fue terminado en el año 1932 con una capacidad total de almacenamiento de 
92.20 Hm3 y un área de inundación de 692.70 has aproximadamente. Recibe los 
aportes de los ríos Ésera e Isábena, con una aportación media anual de 845 Hm3. 
Entre los principales usos del este embalse destaca el abastecimiento de agua a 
una superficie de 98,402 has de regadío. Finalmente, otro de los beneficios que 
aporta este embalse es la producción de electricidad, con una potencia instalada de 
20,000 Kw, según información de la Confederación Hidrográfica del Ebro 
(www.chebro.es). 
 
Características altimétricas de las dos cuencas de drenaje 
El comportamiento hidromorfológico de una cuenca, es decir, la 
variabilidad del caudal a diferentes escalas temporales, la erosión y la producción 
de sedimento están condicionados entre otros aspectos por una serie de 
propiedades morfométricas, como el tamaño, la forma y la pendiente, que tienen 
una gran influencia en la respuesta del caudal frente a cualquier precipitación, y 
que pueden atenuar ó incrementar la magnitud y/o frecuencia de las crecidas. La 
 
Figura 1. Localización del área de estudio 
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mayor parte de las propiedades morfométricas afectan al volumen del flujo y la 
velocidad de su movimiento (Jones, 1997; Ward & Robinson, 2000). Existe una 
relación fundamentada entre las características morfométricas de una cuenca y los 
caudales máximos (Jones, 1997), aunque no puede ser extrapolada en la mayoría 
de los casos por la variabilidad de las condiciones geológicas, edafológicas, 
climáticas y a los aprovechamientos del suelo y su gestión. Existe una gran 
variedad de índices morfométricos (Horton, 1945; Strahler, 1964; Shreve 1967), 
que permiten caracterizar a una cuenca y compararla con otras en términos de su 
respuesta frente a determinadas condiciones hidrológicas. 
El relieve es una característica morfométrica que afecta al régimen 
hidrológico de una cuenca, condicionando la distribución espacial de las 
 




precipitaciones y temperaturas, así como la velocidad de respuesta a las 
precipitaciones. El área de estudio se caracteriza por grandes contrastes 
litoestructurales y topográficos. La principal característica es que se trata de un 
espacio montañoso, con una elevación media de 1396 y 1098 m, en las  cuencas 
de los ríos Ésera e Isábena, respectivamente, lo que las sitúa por encima de la 
media española (650 m) y entre las tierras altas en general. De su carácter 
montañoso dan testimonio los fuertes gradientes altitudinales que presentan, pues 
la cuenca del río Ésera registra un desnivel de 2979 m entre el punto más bajo en 
el embalse de Barasona (425 m) y el más alto, en el pico de Aneto (3404 m). En la 
cuenca del río Isábena el gradiente alcanza 2295 m, desde el punto donde se une 
al río Ésera (446 m), y el más alto, en el pico Gallinero (2741 m). 
Los histogramas de frecuencias de la elevación en el área de estudio 
 
Figura 4. Distribución espacial de la litología (Sistema de Información Territorial de Aragón, 
http://sitar.aragon.es). Principales unidades geo-estructurales: A, Pirineo Axial; B, Sierras Interiores; 
C, Prepirineo. 
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muestran en la cuenca del río Ésera que la mayor frecuencia de elevaciones se 
concentra en el rango altitudinal situado entre 600 y 1300 m (Figura 2A), 
descendiendo rápidamente la frecuencia hacia ambos lados de rango mencionado. 
Sin embargo, existe un fuerte sesgo, con una mayor importancia de la cola 
derecha de la distribución, debido a la existencia de varias sierras en las que 
alcanzan cotas elevadas (Sierra de Chía, Sierra Negra, Sierra Ferrera, etc.). En 
todos estos relieves predomina la banda altitudinal entre 1400 y 2900 m, mientras 
que las cotas de las cumbres se ubican en su mayoría entre los 3000 y 3404 m 
(Pico de Maladeta, Pico de Aneto, etc.). En la cuenca del río Isábena, el rango se 
concentra entre los 600 y 1600 m (Figura 2B).  El sesgo de la cola derecha, 
obedece también a la presencia de macizos y sierras  con cotas elevadas que se 
ubican entre 1600 y 2500 m (Sierra de Ballabriga), y las cumbres más elevadas se 
encuentran entre  2500 y 2800 m (Pico Comadelo, Pico Gallinero, etc.).  
De acuerdo con el modelo digital de elevaciones (MDE, Figura 3), las 
mayores elevaciones, en el caso de la cuenca del río Ésera, se presentan en la 
parte septentrional (incluyendo la divisoria de aguas que hace las veces de 
frontera con Francia), los macizos de Madaleta, Aneto, Turbón y Sierra Negra en 
la parte oriental de la cuenca; Estós, Eriste, Ruda, Sierra de Chía, Cotiella y Sierra 
Ferrera en la parte occidental. En la cuenca del río Isábena las mayores 
elevaciones se presentan en la parte norte de la divisoria de aguas, donde  
descienden rápidamente hacia el sur pasando por la sierras de Ballabriga y Sierra 
de la Pena. Las áreas más elevadas superan frecuentemente los 3000 m, con 
fuertes pendientes que se precipitan en abruptos escarpes y relieves hasta el fondo 
de los valles. El aspecto montano del relieve se mantiene en ambas cuencas desde 
la cabecera hasta el embalse de Barasona, si bien es posible encontrar sectores de 
pendientes más suaves, a modo de aperturas erosivas en los fondos de valle 
fluviales (cubeta de Benasque-Eriste, cuenca de Campo, curso inferior del río 
Isábena y cuenca de Graus). 
 
Rasgos principales del contexto estructural y de las grandes formas de relieve 
Las unidades geoestructurales que pueden distinguirse en la zona de 
estudio difieren tanto en las características estructurales como en la composición 
litológica (Figura 4), rasgos que se reflejan en las formas de relieve y en su 
respuesta diferenciada a los procesos morfológicos. La cuenca de drenaje se 
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extiende desde las altas cumbres del Pirineo en el extremo septentrional, hasta las 
Sierras Exteriores prepirenaicas en el sector más meridional de la zona de estudio. 
Básicamente se diferencian las siguientes unidades: 
(i) El Pirineo Axial. 
(ii) La cobertera mesozoica o Sierras Interiores. 
(iii) La Depresión Interior, formada esencialmente por margas. En puridad 
forma parte de la unidad anterior, aunque merece un tratamiento individualizado 
por su comportamiento morfodinámico. 
(iv) Molasas y sierras más meridionales. 
Como es habitual en los valles pirenaicos la red fluvial principal se dirige 
de norte a sur, cortando transversalmente las unidades geoestructurales y dando 
lugar a importantes cambios en la forma de los valles, así como en sus 
dimensiones, pasando de estrechos cañones profundamente encajados (por 
ejemplo los de Ventamillo y Olvena) a otros tramos relativamente amplios, dando 
lugar a lo que se ha llamado un trazado ganglionar. El trazado de los ríos está, no 
obstante, condicionado por la estructura, como sucede en la cabecera del río 
Ésera, con varios cambios bruscos de curso que siguen la dirección de fallas 
principales. La influencia de la estructura también es notable en el curso bajo del 
Isábena, cuando cambia bruscamente hacia el oeste al adaptarse a un afloramiento 
de margas que favorecen la disección del valle. 
El Pirineo Axial, que constituye el eje de la cordillera pirenaica, presenta 
una estructura muy compleja. Está formado en su mayor parte por materiales 
paleozoicos intensamente plegados y fracturados, con frecuentes cabalgamientos 
(Martínez de Pisón, 1990). Además se hallan afectados por intrusiones graníticas 
que a su alrededor han producido aureolas metamórficas de contacto. La litología 
muestra fuertes contrastes de resistencia frente a la erosión, a lo que se añade la 
presencia de importantes batolitos graníticos. En la zona de estudio el Pirineo 
Axial ocupa 409.97 km2. En la Figura 5 se muestran el porcentaje de superficie 
que ocupan las principales unidades litológicas del Pirineo Axial, distinguiendo 
entre la cuenca del Ésera (368.66 km2) y la del Isábena (41.31 km2). En la cuenca 
del Ésera destacan las rocas graníticas, instaladas en el conjunto montañoso a 
finales del Paleozoico. Se distinguen cinco intrusiones graníticas: (i) al norte y 
nordeste la de Maladeta, que es la más extensa de todas; (ii) la de Perdiguero al 
norte y noroeste; (iii) la de Eriste o Posets, al oeste; (iv) la de Bagüeña también al 
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oeste; y (v) el pequeño macizo del Pico de Cerler, en el centro de la cabecera. 
Según Martínez de Pisón, 1990), las cuatro primeras están rodeadas por pasillos 
de afloramientos paleozoicos más blandos, o por agudas crestas en el caso de los 
materiales más resistentes  (Espadas del Posets y crestería de Ixeia, por ejemplo). 
Los granitos no son, por otra parte, homogéneos, sino que se establecen 
importantes diferencias petrográficas que para este trabajo presentan un interés 
menor (Charlet, 1982). 
Los materiales paleozoicos están formados sobre todo por esquistos, 
pizarras y calizas. Las pizarras ocupan amplias extensiones con cierta continuidad, 
frente a la presencia de pequeños macizos calcáreos.  
En la cabecera del Isábena los materiales paleozoicos ocupan una 
superficie muy reducida, con dominio exclusivo de las rocas metamórficas y 
sedimentarias (esencialmente pizarras y, en menor medida, conglomerados). Los 
afloramientos graníticos están ausentes en esta cuenca. 
La estructura geológica de esta zona Axial es extraordinariamente 
compleja, en parte por las perturbaciones introducidas por las intrusiones 
 
Figura 5. Litología del Pirineo Axial. (A): Cuenca del río Ésera; (B): Cuencas del río Isábena. 
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graníticas y en parte también por los efectos de la tectónica hercínica que a su vez 
fue deformada por la tectónica alpina. Hay cabalgamientos (por ejemplo, en el 
umbral de Sahún), pliegues que tienen escasa continuidad y fallas de notable 
envergadura. Los macizos graníticos aparecen atravesados por numerosas fallas 
que se entrecruza, como puede apreciarse en fotografía aérea y en el mapa 
geomorfológico de Benasque (García Ruiz et al., 1992). 
El relieve del Pirineo Axial muestra la complejidad de la estructura 
(García Sansegundo, 1991 y 1992a, b, c), con la presencia de elevados macizos 
graníticos con circos glaciares, superficies lamidas por el paso del hielo (con rocas 
aborregadas, dorsos de ballena y pulimento generalizado), pequeñas cubetas de 
sobreexcavación (coincidiendo frecuentemente con el entrecruzamiento de 
fracturas), canales de avalancha y extensos conos y taludes de derrubios formados 
por gravas y bloques angulosos (Julián Andrés y Chueca Cía, 2002). Las 
divisorias forman crestas muy afiladas, a veces en dientes de sierra. Por el 
contrario, los relieves de los afloramientos paleozoicos alternan la presencia de 
arcillas y esquistos, dando lugar a relieves más suaves, con laderas afectadas por 
deslizamientos profundos, como sucede en la cabecera del valle de Remáscaro, o 
pequeños macizos esculpidos en calizas y cuarcitas, dotados de una gran 
resistencia (Chueca, 1993). Los afloramientos calizos pueden estar afectados por 
una intensa karstificación, como sucede con las calizas devónicas de cabecera. 
Tanto el valle principal (Ésera) como la casi totalidad de sus afluentes en este 
sector han sido afectados por un intenso glaciarismo que ha modelado valles en 
artesa. Los afluentes quedan además colgados del orden de 300-400 m por encima 
del Ésera. Los cordones morrénicos laterales se adosan a las paredes del valle 
principal formando complejos de gran importancia, como el de Cerler (García-
Ruiz et al., 1992). 
Las Sierras Interiores forman una alineación continua en todo el Pirineo 
aragonés. En la zona de estudio ocupan la parte media de las cuencas del Ésera y 
del Isábena, con una superficie aproximada de 467.04 km2. Estas sierras están 
constituidas principalmente por formaciones mesozoicas carbonatadas (margas, 
calizas y dolomías). Las Sierras Interiores corresponden a un gran anticlinorio 
despegado del zócalo paleozoico  y desplazado varios kilómetros hacia el sur, de 
manera que se manifiesta como un pliegue cabalgante o como una sucesión de 
láminas cabalgantes. En este sector del Pirineo Central se han reconocido varios 
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mantos de cabalgamientos (Cotiella) y pliegues apilados, lo cual aumenta su 
masividad y energía del relieve. La misma Sierra de Chía presenta un doble 
cabalgamiento que se manifiesta en su estructura escalonada (Martínez de Pisón, 
1990). 
En la zona de estudio, como en el resto del Pirineo, las Sierras Interiores 
desarrollan grandes escarpes, como en el Turbón, la Sierra de Chía o Cotiella, en 
cuyas paredes se favorece el desarrollo de canales de avalanchas y acumulaciones 
de derrubios. Hay también circos bien conformados, especialmente en Cotiella, y 
depósitos glaciares. El paso de los ríos se resuelve por medio de cañones 
profundos de origen probablemente fluviokárstico. La gran extensión ocupada por 
calizas, así como su potencia, explican la importancia del relieve exokástrico 
(extensos campos de lapiaz, dolinas y simas) y la importancia de la circulación 
hídrica subterránea, especialmente en el macizo de Cotiella y secundariamente en 
Turbón (Chueca, 1990). De acuerdo con la Figura 6,  en la cuenca del río Ésera 
las Sierras Interiores muestran un predominio de las calizas y las margas, con 
32.17 % y 31.99 %  del área, respectivamente, siguiendo en orden de importancia 
las areniscas y arcillas. En la cuenca del río Isábena, las areniscas son las que 
 
Figura 6. Litología de las Sierras Interiores. (A): Cuenca del río Ésera; (B) Cuenca del río Isábena 
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ocupan mayor extensión, con un 30.57 % de la superficie,  quedando en segundo 
orden las calizas y las margas, con 18.45 % y 20.02 % respectivamente. 
Al sur de las Sierras Interiores hay una gran diversidad litológica y 
estructural. La Depresión Interior se resuelve en realidad en una serie sucesiva de 
afloramientos margosos individualizados en alineaciones dispuestas de oeste a 
este, como son los casos de Campo (y su prolongación por el valle de Foradada 
del Toscar hacia el oeste y el valle de las Vilas del Turbón o de Lierp hacia el 
este), Morillo de Tou y la cuenca de Graus, donde se asienta el embalse de 
Barasona y el curso bajo del Isábana. La presencia masiva de margas da lugar a 
amplias depresiones  separadas por potentes afloramientos de calizas y areniscas 
que interrumpen la continuidad y enlace de unas cubetas con otras. Estas 
depresiones presentan tres características principales: (i) dan lugar a zonas de 
relieves abiertos, con pendientes más suaves en posición deprimida respecto a los 
relieves circundantes, que suelen elevarse de forma brusca por el fuerte contraste 
litológico; (ii) muestran una sucesión de glacis y terrazas que reflejan la sucesiva 
evolución del relieve durante el Cuaternario, con tres claros niveles en el Ésera, 
especialmente en Campo. Los glacis, que forman superficies ligeramente 
inclinadas desde el borde hacia el centro de cada una de las depresiones, aparecen 
recortados por la erosión reciente; y (iii) se hallan afectadas por un intenso 
acarcavamiento que afecta sobre todo a los bordes de glacis y terrazas o a las 
superficies de estos últimos en los que las gravas han sido ya erosionadas. Estas 
cárcavas forman densas redes de barrancos en cuyas laderas no puede establecerse 
la vegetación debido a los fuertes contrastes térmicos, la ausencia de humedad a 
partir del mes de mayo y la rápida erosión, que elimina buena parte del banco de 
semillas (Nadal Romero et al., 2007). En otras parte del Pirineo las margas 
reaccionan de igual manera, como sucede en la Conca de Tremp (Peña Monné, 
1983), en la depresión de Aínsa, en la Val Ancha o en la Canal de Berdún. En esta 
última, Beguería (2005) demostró que los afloramientos margosos y la 
consiguiente erosión en cárcavas se han convertido en la principal fuente de 
sedimentos para la red fluvial principal. 
El tercio meridional de la zona de estudio corresponde a las llamadas 
molasas prepirenaicas y las Sierras Exteriores, cuyo origen, composición y 
disposición estructural son bien diferentes, pero que aquí se agrupan en una sola 
unidad para reducir la complejidad y porque existen notables indentaciones entre 
El área de estudio 
 53 
molasas y sierras plegadas, lo que hace difícil su individualización en una 
presentación tan sencilla como la de este capítulo. Las Sierras Exteriores ocupan 
una extensión considerable en este sector del Pirineo aragonés. De hecho, la 
anchura de las Sierras Exteriores se amplia notablemente desde la Sierra de Guara 
hacia el este, al apilarse varios mantos de corrimiento desplazados muy hacia el 
sur (Gavarnie, Montsec). Forman un relieve muy abrupto, dominado por calizas y 
areniscas (Figura 7), aunque limitado en altitud, con fuertes escarpes que se 
asocian a frentes de cuesta, y prolongados reversos que se buzan generalmente 
hacia el norte, dando lugar a un marcado relieve estructural en el que la 
disposición de los estratos (buzamientos) y los contrastes litológicos definen los 
rasgos más importantes del relieve. Habitualmente los escarpes (frentes de cuesta) 
cuentan con un manto de derrubios provocados por fenómenos de crioclastia 
heredados de épocas más frías. En el valle del Cinca estos derrubios, 
generalmente ordenados o estratificados, se asocian al momento más frío del 
Cuaternario reciente (García Ruiz et al., 2000), aunque en el caso del valle del 
Ésera no disponemos de dataciones. Las hay más al norte, en el Turbón, donde 
depósitos similares han sido datados en una fecha más reciente, pero también 
coincidente con periodos más fríos (Peña Monné et al., 1998). El paso del río 
Ésera a través de las alineaciones de frentes y reversos se resuelve en sucesivos y 
breves encajamientos entre paredes calcáreas verticales. 
Por su parte, las molasas prepirenaicas están formadas por areniscas, 
arcillas y margas en acumulaciones de espesor muy variado, con potentes 
depósitos de conglomerados en diversos sectores del extremo meridional, 
destacando la Sierra de Sis y pequeñas áreas dispersas cerca de Alins. Son 
 
Figura 7. Litología de las Sierras Exteriores en la cuenca del río Ésera 
Capítulo 2 
 54 
sedimentos continentales de origen fluvial que fosilizaron parcialmente a las 
Sierras Exteriores penetrando desde la Depresión del Ebro. Aparecen siempre 
discordantes sobre los materiales plegados de las Sierras Exteriores. Corresponden 
las más de las veces a los depósitos proximales de ríos y torrentes que aportaron 
grandes volúmenes de gravas durante el Terciario,  durante la erosión de los 
relieves levantados por la tectónica alpina. Otras veces presentan facies más 
brechoides y tienen un carácter más local. Las molasas, como en el Pirineo 
aragonés occidental, se vieron afectadas por un plegamiento de menor 
envergadura, sin desplazamientos hacia el sur, a veces con sinclinales y 
anticlinales laxos que dan lugar a relieves relativamente suaves en las divisorias, 
pero muy abruptos en las vertientes excavadas por la red fluvial, donde los 
conglomerados reaccionan como rocas muy resistentes. 
 
Clima e hidrología 
 El clima de la cuenca de los ríos Ésera e Isábena muestra un claro 
gradiente altitudinal desde la cabecera hasta el embalse de Barasona, tanto desde 
el punto de vista de las temperaturas como de las precipitaciones, debido a la 
diferencia de relieve entre la cabecera, a más de 3000 m, y el extremo meridional, 
en torno a 500 m. García Ruiz et al. (1985) establecieron, mediante regresiones 
para cada valle del Pirineo Central, la existencia de un gradiente de 0.6ºC cada 
100 m en el valle del Ésera, mientras que Del Barrio et al. (1990) lo estimaron en 
0.56ºC por cada 100 m, en este caso para todo el pirineo Central. García Ruiz et 
al. (1985) establecieron la isoterma de 0ºC durante la estación fría (noviembre a 
mayo) en 1700 m para el valle del Ésera, umbral a partir del cual se consideraba el 
comienzo de la acumulación de nieve. La temperatura media anual, típica de 
ambientes de montaña, es de 6.4ºC en Cerler, 9.3ºC en Benasque, 7.6ºC en Eriste 
y 8.8ºC en Villanova, siendo enero el mes con las medias mensuales más bajas, y 
agosto el mes con las más altas. La isoterma media anual en la zona de cumbres 
de la Maladeta ha sido estimada en -2ºC (Chueca Cía y Julián Andrés, 2002).  
 Las precipitaciones medias pirenaicas muestran un gradiente oeste este 
relacionado con el progresivo descenso hacia el este del peso de las influencias 
atlánticas y un incremento de las mediterráneas. La cuenca del Ésera se encuentra 
en el centro del Pirineo y, por lo tanto, ya muy alejada de las influencias 
atlánticas. De ahí que pueda hablarse de un total pluviométrico inferior, para una 
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misma cota, a los registros del valle del Gállego o del Aragón. Así, la 
precipitación media en Cerler es de 1459 mm anuales, en Benasque, de 1309 mm, 
en Eriste, de 1151 mm y en Villanova, de 1053 mm. Estas precipitaciones se 
hallan bien distribuidas a lo largo del año, con una breve sequía estival y un 
descenso en invierno. Por ello, el mes con mayor registro medio es noviembre, 
seguido por mayo, mientras que los valores mínimos se dan en marzo, enero y 
julio. Las lluvias, pues, presentan un distribución más bien equinoccial. Las 
tormentas son frecuentes a partir de junio. 
La organización del relieve explica también la existencia de un fuerte 
gradiente actitudinal en las precipitaciones. Lampre (1998) fijó ese gradiente en 
76.9 mm cada 100 en el valle del Ésera, de manera que a 2200 m se estima una 
precipitación en torno a 1951 mm. A 3000 m la precipitación media estaría en 
2566 mm. Por su parte, Rijckbost (1967) estimó 1925 mm anuales a 2150 m, y 
2500 mm a 2980 m. No obstante, pese al ligero descenso general de 
precipitaciones que experimenta el valle del Ésera en un contexto regional 
pirenaico, la cantidad de agua caída en la cuenca entra dentro de valores muy 
elevados. Así, García Ruiz et al. (1985) calcularon una precipitación media de 
1842 mm hasta el aforo de Villanova, con una evapotranspiración real de 362 
mm, lo que da un notable superávit hídrico y explica los elevados caudales del río 
Ésera. 
Las lluvias extremas no son extrañas en el valle, procedentes de 
perturbaciones mediterráneas que tienden a debilitarse de este a oeste. Coinciden 
sobre todo con el desarrollo de perturbaciones en otoño, con una enorme carga de 
humedad y gran inestabilidad termodinámica. En noviembre de 1982 una de esas 
células de tipo “gota fría” dejó lluvias extraordinarias en todo el Pirineo catalán y 
en la mitad oriental del aragonés, con totales que superaron los 600 mm en el 
Refugio de Góriz (Parque Nacional de Ordesa y Monte Perdido), a 2260 m s.n.m. 
En el valle del Ésera las lluvias superaron en algunos registros los 250 mm en 24 
horas considerándose como correspondiente a un periodo de retorno de 200 años. 
Como consecuencia de esas lluvias se reactivó el cono de deyección del torrente 
Remáscaro, que transportó enormes volúmenes de sedimentos procedentes del 
desmantelamiento de la morrena lateral del Ésera, y se movilizaron algunos 
movimientos de masa de envergadura, como el del vecino valle de Gistaín (Martí 
Bono y Puigdefábregas, 1983). Otras lluvias posteriores, ya han contribuido a 
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cambiar la morfología del cauce principal y a nuevas reactivaciones del citado 
cono de deyección, lo que explica los intentos de canalización de algunos tramos 
del cauce del Ésera. A título de ejemplo orientativo, Chueca Cía y Julián Andrés 
(2002) calcularon las lluvias en 24 horas correspondientes a diferentes periodos de 
retorno en la localidad de Benasque: para dos años, 87 mm, para 5 años, 120 mm, 
para 25 años, 170 mm, para 50 años, 191 mm, y para 100 años, 212 mm. Algo 
más abajo, la localidad de Eriste presenta datos muy inferiores. 
No hay mucha información sobre innivación en la cuenca del Ésera. Se 
sabe, no obstante de la importancia hidrológica de la nieve en todo el Pirineo 
(García Ruiz et al., 2001), aunque la tendencia climática reciente señala la 
ocurrencia de un progresivo descenso en la acumulación de nieve desde al menos 
mediados del siglo XX (López-Moreno, 2005). García Ruiz et al. (1985) 
estimaron el volumen de nieve caído por encima de la isoterma de 0ºC hasta el 
aforo de Villanueva, con un total de 149.9 hm3. Mediante un balance que utilizó 
datos de caudal de invierno y primavera en relación con las precipitaciones caídas 
en cada una de esas estaciones, García Ruiz et al. (1986) estimaron que el 
volumen medio de nieve acumulado durante la estación fría es de 57.1 hm3, cifra 
que no se ha aceptado recientemente como válida por ser demasiado baja (López 
Moreno et al., 2002), sobre todo si se tiene en cuenta las cifras estimadas en otras 
cuencas de alta montaña del Pirineo Central: 72.7 hm3 para el río Ara en Torla, 
71.9 hm3 para el río Noguera Ribagorzana en Pont de Suert, y 92.4 hm3 para el río 
Gállego en Torla. 
Varios trabajos han estudiado directa o indirectamente el régimen fluvial 
del río Ésera (García Ruiz et al., 1985, 2001; López Moreno et al., 2002). Dado 
que no es necesario para los objetivos del trabajo entrar a fondo en esta materia, 
nos limitaremos a presentar las conclusiones más destacadas de tales estudios. 
(i) En el aforo de Eriste, el río Ésera registra un caudal medio anual de 9.8 
m3 s-1, con una aportación media de 309.2 hm3 y un caudal específico de 30 l s-1 
km-2. Si se comparan estos datos  con los restantes aforos del Pirineo Central, el 
caudal específico es algo inferior a lo que puede esperarse (el río Ara en Torla, 43 
l s-1 km-2). Ya en su trabajo sobre los recursos hídricos del Pirineo aragonés, 
García Ruiz et al. (1985) apuntaron que esa diferencia se debía a las pérdidas del 
río Ésera en Cabecera a través del Forau de Aigualluts, por donde las aguas de la 
más alta cabecera se pierden por vía subterránea hasta enlazar con la cabecera del 
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río Arán. López Moreno et al. (2002) llevaron a cabo una regresión para predecir 
el caudal específico en Eriste utilizando como predictores la superficie de cuenca, 
la precipitación media anual en la cuenca y el porcentaje de superficie de cuenca 
situado por encima de 2000 m. Se utilizaron seis aforos y los resultados indican al 
aforo de Eriste le corresponderían 12 l s-1 km-2 más, lo que significa una pérdida 
en cabecera en torno al 25-30% del caudal que lleva el río Ésera en el aforo de 
Eriste. Esto representa una pérdida de unos 3 m3 s-1. 
(ii) En Graus el caudal medio es de 18.2 m3 s-1, la aportación media es de 
573 hm3 y el caudal específico es de 20 l s-1 km-2. Por su parte, el río Isábena en 
Capella registra un caudal medio de 5.1 m3 s-1, con una aportación total de 163.2 
hm3 y un caudal específico de 12 l s-1 km-2. En total, la entrada de los dos ríos en 
el embalse de Barasona suma un caudal medio de 23.3 m3 s-1. 
(iii) El régimen fluvial en el aforo de Eriste muestra un marcado contraste 
entre la estación fría y el periodo de mayo a julio. En el primer caso la retención 
nival por el descenso de las temperaturas implica un notable descenso en los 
caudales, que además tienden a ser muy estables en el tiempo. En cambio, a partir 
de abril la reactivación de las lluvias frontales y, especialmente, la fusión de la 
nieve provocan un fuerte incremento de caudal, con un notable pico en el mes de 
junio (2.5 veces el caudal medio anual). El caudal entra en un estiaje moderado en 
agosto y septiembre. Se trata, por lo tanto, de un régimen de tipo nivo-pluvial. 
Esta importancia sería aún mayor de no perderse hacia el Garona las aguas de 
cabecera del Ésera, incluyendo sobre todo los caudales procedente de las fusión 
de buena parte de la cara norte del macizo de Maladeta, incluyendo los glaciares 
de Aneto, Barrancs y Tempestades. 
(iv) En Graus el régimen del Ésera mantiene algunos de los principales 
rasgos de cabecera, incluyendo el descenso invernal de caudales y el aumento 
primaveral, aunque en ambos casos son menos acusados que en Eriste. Las aguas 
más altas se dan también en junio, aunque son equiparables a las de mayo, y el 
estiaje es más acusado que en cabecera. En cambio, el régimen del río Isábena en 
Capella es marcadamente mediterráneo, con máximo pluvial primaveral (algo 
influido por la nieve de cabecera) y un máximo secundario en otoño. 
(v) Las tendencias en cuanto al caudal en los tres aforos (Eriste, Graus y 
Capella) es regresiva desde 1960, reflejando un cambio en las relaciones entre 
precipitación y escorrentía debido muy probablemente a un aumento en la 
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densidad de la cubierta de matorral y de bosque. Estas tendencias concuerdan con 
las observadas para todo el Pirineo aragonés por Beguería et al. (2003). 
 
Cobertura vegetal y  usos de suelo. 
La vegetación natural ha experimentado profundas transformaciones 
debido a diversas actividades humanas a lo largo de la Historia. Aún así, se 
conservan importantes masas forestales, que dan una idea de lo que debió ser el 
paisaje hace unos pocos miles de años. Debe tenerse en cuenta que el valle del 
Ésera ha tenido que soportar en algunos momentos una fuerte presión 
demográfica, que siempre se ha resuelto mediante la deforestación, la ampliación 
de las superficies de pastos y la creación de áreas de cultivo, que ha su vez han 
experimentado grandes fluctuaciones superficiales en función del número de 
habitantes y de las circunstancias del mercado (Lasanta, 1989). Es bien sabido que 
 
Figura 8. Mapa de coberturas y usos de suelo en las cuencas del río Ésera e Isábena (CORINE, 
2000). 
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inicialmente se ocuparon para el cultivo los fondos de valle y algunos rellanos 
colgados; posteriormente se fueron cultivando laderas más pendientes, hasta que 
la fuerte presión demográfica de mediados del siglo XIX obligó a roturar laderas 
muy marginales, con pendientes muy fuertes y suelos pedregosos, sin estructuras 
de conservación del suelo, frecuentemente siguiendo sistemas nómadas, que se 
mantuvieron relativamente activos hasta mediados del siglo XX (Lasanta et al., 
2006). Algunos campos de cultivo llegaron hasta 1700 m de altitud, aprovechados 
para obtener centeno en ciclos de 13 meses (Puigdefábregas y Fillat, 1986). Eran 
los llamados panares, formando campos abancalados sobre suelos profundos o 
depósitos morrénicos, como lo que existen más arriba de Cerler. Paralelamente, el 
piso subalpino fue intensamente perturbado para ampliar la superficie de pastos de 
aprovechamiento estival y así favorecer el incremento de la ganadería lanar 
trashumante, tal como se ha comprobado en otras montañas españolas y 
particularmente en algunos valles pirenaicos (1992). Para ello se quemaron gran 
parte de los bosques subalpinos de pino negro (Pinus uncinata), lo que dio lugar a 
una aceleración de procesos erosivos y movimientos en masa (García Ruiz y Del 
Barrio, 1990). 
Esta fuerte presión humana empezó a relajarse ligeramente a comienzos 
del siglo XX, coincidiendo con los primeros movimientos migratorios desde el 
medio rural a los centros urbanos. Después de 1960 el proceso de pérdida 
demográfica se acelera espectacularmente y algunos núcleos de los valles del 
Ésera y del Isábena se convierten en pequeños asentamientos. El núcleo de 
población más importante de la cabecera, Benasque,  ha pasado de 1.598 
habitantes en 1900 a 2.200 habitantes en 2009, gracias a la expansión turística y la 
creación de la estación de esquí de Cerler, pero otros núcleos menores han entrado 
en una notable decadencia: Sahún, 871 y 368 habitantes respectivamente; Campo, 
806 y 246 habitantes; Capella, 592 y 382 habitantes; Roda de Isábena, 300 y 55 
habitantes; Sesué, 360 y 121 habitantes; Bisaurri, 813 y 226 habitantes, entre otros 
muchos ejemplos similares. Desde el punto de vista del paisaje y el 
aprovechamiento del territorio, la consecuencia más destacada de este proceso es 
el progresivo abandono de tierras de cultivo, primero en las laderas más 
pendientes y menos accesibles y posteriormente en el espacio cultivado no 
mecanizable, incluyendo los antiguos campos abancalados. En la actualidad, en la 
parte superior del valle sólo se cultivan los fondos de valle (sobre todo Benasque-
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Eriste y Castejón de Sos), algún rellano colgado, como el de Cerler y pequeños 
rellanos semiestructurales. En la parte baja de ambas cuencas el espacio cultivado 
es aún espacialmente importante, a favor de las cubetas excavadas en los 
afloramientos de margas y aprovechando las suaves pendientes de glacis y 
terrazas. Los prados dominan ahora el cultivo, donde antes se sembraban cereales, 
si bien en torno a Graus y en algunos glacis aún se conservan algunos campos de 
cereal. 
Evidentemente, la contracción de la superficie cultivada ha provocado la 
recolonización de los antiguos campos de cultivo por diversas formaciones de 
matorral y bosque. 
De acuerdo con la base de datos CORINE de la European Environmental 
Agency (EEA), Nature/Land Cover Map (2000) escala 1:100,000, dentro de la 
zona de estudio existen seis unidades en las que se agrupan las principales 
cubiertas vegetales y usos del suelo. Las cubiertas vegetales se incluyen en las 
unidades de bosques, vegetación arbustiva y/o herbácea y la vegetación abierta. 
Los usos de suelo se agrupan en las unidades de zonas artificiales, zonas 
agrícolas, y zonas  húmedas y superficies de agua. 
Una parte importante del territorio está ocupado por las categorías de 
vegetación natural o semi-natural y zonas agrícolas (Figura 8). No obstante, las 
características climáticas y el predominio de fuertes pendientes hacen que el área 
de estudio esté en su mayor parte ocupada por vegetación natural y/o secundaria, 
que representa el 68.8% (1034.6 km2) de la superficie total, destacando las 
cubiertas de bosques y vegetación arbustiva y/o herbáceas. En segundo lugar 
aparece el uso agrícola con un 16.4% (246.4 km2), localizado en su mayor parte 
 
Figura 9. Distribución porcentual de las coberturas y usos de suelo en la zona de estudio. 
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en los fondos de valle. El tercer lugar lo ocupan los espacios abiertos con escasa o 
nula vegetación con el 13.9% (209.3 km2). Los espacios artificiales (zonas 
urbanas, centros deportivos y minas) tan sólo ocupan el 0.4% (5.6 km2). 
Finalmente, las zonas húmedas y las  superficies de agua constituyen el 0.6% (8.6 
km2) de la superficie. La Figura 9 informa sobre la distribución porcentual de las 
distintas coberturas y usos del suelo. 
En la Figura 10 (A y B), se detallan los porcentajes de ocupación de las 
distintas coberturas y usos de suelo para cada una de las dos cuencas 
hidrográficas. En la cuenca del río Ésera, destacan las grandes coberturas de 
bosques, seguidas por la vegetación arbustiva y los espacios abiertos con escasa o 
nula vegetación. En la  cuenca del río Isábena este patrón cambia, ya que la 
cobertura de vegetación arbustiva ocupa mayor superficie que los bosques; 
además destaca la presencia de una notable superficie de uso agrícola. 
 La vegetación natural o semi-natural tiene, por lo tanto, una gran 
representación en las cuencas de los ríos Ésera e Isábena, lo que a su vez tiene 
importantes implicaciones a la hora de explicar la organización espacial de la 
erosión y, sobre todo, los resultados obtenidos a partir de los modelos de erosión. 
El mejor estado de esta vegetación natural se alcanza aguas arriba de Campo, 
donde la presión humana ha sido menor y, además, ha sido más factible la 
 
Figura 10. Distribución  de las coberturas y usos de suelo en la Superficie de las cuencas. (A): Cuenca 




recuperación de la vegetación en el caso de haber sido perturbada por actividades 
humanas. Dejando a un lado el piso nival, por encima de 2400 m 
aproximadamente, dominado por rocas desnudas y plantas aisladas que 
aprovechan grietas y cantiles soleados, destaca la presencia de importantes 
bosques de pino negro (Pinus uncinata) en el piso subalpino, especialmente en el 
valle de Vallibierna y en las laderas que miran al oeste en la cabecera del Ésera 
(Ibarra Benlloch y Pérez Cabello, 2002). Algunas de las manchas de pino negro 
soportan un fuerte estrés natural, no sólo por la rudeza de los suelos y el clima, 
sino también por la ocurrencia de frecuentes avalanchas de nieve, como en  los 
valles de Cregüeña, Vallibierna y Eriste. También en el piso subalpino, 
acompañando al pino negro o desperdigado entre los pastos estivales se observan 
numerosos ejemplares de Rhododendrum ferrugineum, generalmente con el 
enebro rastrero (Juniperus communis, subsp. alpina), arándanos (Vaccinium 
myrtillus) y brecina (Calluna vulgaris) (Montserrat, 1988; Ibarra Benlloch y Pérez 
Cabello, 2002). Igualmente destacan los abetares (Abies alba), formando bosques 
densos en el mismo Ésera y en el valle de Estós, a veces acompañando a Pinus 
sylvestris y a Fagus sylvatica, especialmente en el piso altimontano. El piso 
montano, además de pinares de P. Sylvestris, destaca por la presencia de 
importantes masas de abedules (Betula pendula), que se asientan sobre suelos 
poco desarrollados a partir de depósitos morrénicos, sobre todo en la ladera que 
mira al oeste aguas debajo de Benasque, acompañado fresnos (Fraxinus 
excelsior), robles (Quercus robur) y arces (Acer campestris). Más aguas abajo los 
pinares de P. Sylvestris pasan a ser dominantes, hasta que son progresivamente 
sustituidos por quejigales (Quercus faginea) e incluso carrascales (Quercus 
rotundifolia) en las partes más bajas de ambas cuencas, casi siempre en 
formaciones abiertas relativamente degradadas, acompañados de matorrales de 
diferente densidad, con Genista scorpius, Echynospartum horridum y Buxus 
sempervirens como principales especies. 
 
Suelos en las cuencas de los ríos Ésera e Isabena. 
Es bien conocido que el suelo es, junto con el agua, el recurso natural más 
importante para asegurar la sostenibilidad de las explotaciones agropecuarias y de 
los sistemas naturales. Como tal, este recurso debe de ser estudiado en todo 
inventario que trate de presentar las limitaciones de uso en un determinado 
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territorio. Además el suelo es un recurso extremadamente frágil, que se erosiona 
por las escorrentías superficiales y por acción del viento, y sufre transformaciones 
en algunas de sus propiedades fundamentales como consecuencia de las 
perturbaciones de la cubierta vegetal (Machín, 1996). 
En este apartado se describe la distribución espacial de los suelos de 
acuerdo con la clasificación de la FAO (1998) y apoyada en la clasificación 
realizada por Machín y Navas (1991 y 1995) que aportan una cartografía de los 
suelos presentes en la zona de estudio. De los treinta grupos de suelos que 
presenta la clasificación de la FAO, en la zona de estudio se encuentran 
representados trece (Figura 12). Siguiendo una jerarquía de mayor nivel marcada 
por la presencia de características principales comunes entre ellos, se distinguen 
las siguientes unidades: 
 
 
Figura 12. Distribución espacial de los suelos en la cuenca del Ésera e Isábena (Sistema de 
Información Territorial de Aragón, http://sitar.aragon.es). 
Capítulo 2 
 64 
Suelos minerales poco desarrollados: Regosoles , Leptosoles y Fluvisoles. 
Este grupo representa aproximadamente el 53 % (841 km2) de los suelos 
del área de estudio (Figura 13). Lo conforman 3 grupos principales de suelos: 
Leptosoles (I) con un 50 %, Fluvisoles (j) con un 2% y los Regosoles (Re) con un 
1%. Como se observa en la Figura 12, estas unidades se distribuyen por toda la 
cuenca pero con una mayor presencia sobre el Pirineo Axial y Sierras Interiores, 
presentando una marcada disminución en el sector más meridional. 
Los Leptosoles ocupan 751 km2, distribuyéndose a la largo de toda la zona 
de estudio, pero predominando más en la parte media alta (Pirineo Axial). El 
término Leptosol deriva del vocablo griego "leptos" que significa delgado, 
haciendo alusión a su espesor reducido. Los Leptosoles se caracterizan por su baja 
profundidad (menos de 30 centímetros) o por su muy alto contenido de grava. El 
 
Figura 13. Porcentaje del área ocupada (%) por cada grupo y tipo de suelo presentes en el área 
de estudio. 
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material original puede ser cualquiera, tanto rocas como materiales no 
consolidados con menos del 10 % de tierra fina. Aparecen fundamentalmente en 
zonas altas o medias con una topografía escarpada y elevada pendiente. El 
desarrollo de su perfil es de tipo AR o AC, pues muy raras veces aparece un 
incipiente horizonte B. En materiales fuertemente calcáreos y muy alterados 
puede presentar un horizonte Móllico con signos de gran actividad biológica. Los 
tipos de Leptosoles dependen del tipo de roca madre. En las cuencas del Ésera e 
Isábena aparecen sobre materiales graníticos y conglomerados. En cuanto a su uso 
potencial, son suelos poco o nada atractivos para cultivos; presentan una 
potencialidad muy limitada para cultivos arbóreos o para pastos. Lo mejor es 
mantenerlos bajo bosque, ya que, sea cual sea su potencial para pastos y 
silvicultura su alta susceptibilidad a la erosión hace que sea necesario controlar su 
uso. Dentro de este grupo aparecen diferenciados los Leptosoles Réndsinicos 
(anteriormente rendsinas, FAO, 1970), que ocupan el 27% de la superficie (410 
km2) (Figura 13). Son suelos desarrollados sobre materiales blandos calcáreos o 
margosos con un horizonte superficial antrópico de característica móllica, tonos 
pardos y ausencia en profundidad del horizonte B. Se trata de suelos circunscritos 
a áreas no agrícolas y presentes en todas la Sierras Interiores de la región, 
normalmente asociados a valores relativamente altos de pendiente y buena 
cobertura vegetal, fundamentalmente de matorral. También están presentes los 
Leptosoles líticos con una ocupación del 22.7% (341 km2) de la superficie (Figura 
13), Son suelos esqueléticos, poco desarrollados, limitados en profundidad por 
roca dura y cuya principal característica es no presentar más de 10 cm de 
profundidad. Se presentan sobre calizas, dolomías y rocas metamórficas de las 
sierras más abruptas; así, los encontramos ocupando los relieves más accidentados 
en la cabecera de la cuenca del Ésera y en algunas partes aisladas de las Sierras 
Interiores (Figura 12). 
Los Fluvisoles ocupan el 2% (35 km2) de la superficie del área de estudio. 
En general, este tipo de suelo se desarrolla sobre depósitos aluviales. El material 
original lo constituyen depósitos, predominantemente recientes, de origen fluvial. 
Se localizan en áreas periódicamente inundadas de llanuras aluviales, abanicos 
aluviales y valles pantanosos. Al observar la Figura 12, se puede apreciar que 
estos suelos delimitan en parte la red hidrográfica, ya que se encuentran en 
perfecta asociación con ella. En el área de estudio hay Fluvisoles de tipo calcáreo, 
Capítulo 2 
 66 
que contienen del orden del 20-50 % de carbonatos en su composición. Estos 
suelos presentan un perfil profundo, una capacidad portante media y una baja 
permeabilidad (Figura 14, C). En principio estos suelos pueden alcanzar una alta 
productividad agrícola, pero presentan problemas derivados del exceso de 
carbonatos, que se traduce en una deficiente absorción del fósforo y de los 
micronutrientes, suelen utilizarse para cultivos de consumo, huertas y, 
frecuentemente, para pastos. El perfil general de estos suelos es de tipo AC con 
evidentes muestras de estratificación que dificultan la diferenciación de los 
horizontes, aunque es frecuente la presencia de un horizonte Ah muy conspicuo. 
Los rasgos redoximórficos son frecuentes, sobre todo en la parte baja del perfil. 
Los Regosoles son suelos débilmente desarrollados, formados a partir de 
materiales no consolidados con un perfil tipo AC (Figura 14 A). La evolución del 
perfil es mínima como consecuencia de su juventud o de un lento proceso de 
formación por una prolongada sequía estacional, lo que no es el caso en el área de 
estudio. Presentan epipedión óchrico (pobre en materia orgánica, en general de 
colores claros y poco espesor para móllico, estructura moderada, a veces duro o 
muy duro en seco). Etimológicamente, el prefijo Rego significa material suelto 
sobre roca consolidada. En el área de estudio, los Regosoles son de tipo calcáreo 
y ocupan 13 km2, es decir regosoles con un horizonte cálcico o concentraciones de 
carbonatos secundarios entre los 50 cm y 1 m de profundidad. Esta clase de suelo 
aparece de forma aislada en la parte sur sobre las laderas de las sierras exteriores. 
 
Suelos con marcada acumulación de materia orgánica: Kastanozems 
 
Figura 14. Perfil característico de los suelos minerales poco desarrollados: (A) Regosoles; (B) 
Leptosoles; (C) Fluvisoles (FAO, http://www.unex.es/edafo/FAO). 
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En la zona de estudio los Kastanozems son de tipo cálcico (con un 
horizonte cálcico o concentraciones de carbonatos secundarios entre 50 cm y un 
metro de profundidad) y ocupan en su conjunto el 32 % (433.36 km2) de la 
superficie, apareciendo de forma aislada en el Pirineo Axial y Sierras Interiores y 
de una forma más extensa en todo el tramo medio-inferior (Figura 12). El termino 
Kastanozem deriva del vocablo latino "castanea" que significa castaño y del ruso 
"zemlja" que significa tierra, haciendo alusión al color pardo oscuro de su 
horizonte superficial, debido al alto contenido en materia orgánica. El material 
original lo constituye un amplio rango de materiales no consolidados. Se asocian a 
regiones con un clima relativamente seco y cálido. El relieve es llano o 
suavemente ondulado y la vegetación herbácea, de poco porte y anuales. El perfil 
es de tipo AhBC con un horizonte superficial pardo (Figura 15). El horizonte B 
puede ser de tipo Cámbico o Árgico de color pardo a canela; los carbonatos o el 
yeso presentes se redistribuyen formando acumulaciones en el horizonte C. Se 
utilizan preferentemente para cereales de invierno. La erosión hídrica es su 
limitación principal. 
 
Suelos minerales en etapa inicial de formación: Cambisoles 
Esta unidad está representada por los Cambisoles de tipo cálcico, crómico 
y dístrico, que en conjunto ocupan el 10 % (148 km2) de las cuencas (Figura 13), 
apareciendo de forma dispersa desde las Sierras Interiores a las Sierras Exteriores 
 
Figura 15. Perfil característico de los Suelos con marcada acumulación de materia orgánica: 
Kastanozem (FAO, http://www.unex.es/edafo/FAO). 
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(Prepirineo) (Figura 12). El término Cambisol deriva del vocablo latino 
"cambiare" que significa cambiar, haciendo alusión al principio de diferenciación 
de horizontes manifestado por cambios en el color, la estructura o el lavado de 
carbonatos, entre otros. Los Cambisoles se desarrollan sobre materiales de 
alteración procedentes de un amplio abanico de rocas, destacando los depósitos de 
carácter eólico, aluvial o coluvial. Pueden aparecer con cualquier tipo de 
vegetación. Su perfil es de tipo ABC (Figura 16). El horizonte B se caracteriza por 
una débil a moderada alteración del material original, por la ausencia de 
cantidades apreciables de arcilla, materia orgánica y compuestos de hierro y 
aluminio, de origen iluvial. En cuanto a sus usos potenciales, permiten un amplio 
rango de posibles usos agrícolas. Sus principales limitaciones están asociadas a la 
topografía, bajo espesor, pedregosidad o bajo contenido en bases. En zonas de 
elevada pendiente su uso queda reducido al forestal o pascícola. 
 
Suelos con una marcada acumulación de materia orgánica y saturados en bases 
en la parte superior del suelo: Phaeozems 
  Estos suelos se localizan de manera dispersa en la mitad superior del área 
de estudio, justo en la divisoria entre el Pirineo Axial y las Sierras Interiores 
(Figura 12), ocupando tan sólo el 2.7 % (41 km2) de la superficie (Figura 13). El 
término Phaeozem deriva del vocablo griego "phaios" que significa oscuro y del 
ruso "zemlja" que significa tierra, haciendo alusión al color oscuro de su horizonte 
superficial, debido al alto contenido en materia orgánica. El material original lo 
constituye un amplio rango de materiales no consolidados; destacan los depósitos 
 
Figura 16. Perfil característico de los Suelos minerales en etapa inicial de formación: Cambisol 
(FAO, http://www.unex.es/edafo/FAO). 
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glaciares, con predominio de los de carácter básico. Se asocian a regiones con un 
clima suficientemente húmedo para que exista lavado, pero con una estación seca. 
El relieve es llano o suavemente ondulado y la vegetación de matorral tipo estepa 
o de bosque. El perfil es de tipo AhBC con un horizonte superficial que suele ser 
menos oscuro y más delgado que en los Chernozem (Figura 17). El horizonte B 
puede ser de tipo Cámbico o Árgico. 
Los Phaeozems son suelos fértiles y soportan una gran variedad de 
cultivos de secano y regadío, así como pastizales. 
 
Suelos de edafogénesis controlada por el material originario: Vertisoles 
  De esta unidad solo están representados en el área de estudio el grupo de 
los Vertisoles de tipo crómico, ocupando un 2.3% de la superficie, es decir 34 
km2. Estos suelos se localizan en la parte media de la cuenca justo en la divisoria 
entre las unidades de las Sierras Interiores y las Sierras Exteriores (Figura 12), 
desarrollándose sobre relieves planos o ligeramente inclinados. El término vertisol 
deriva del vocablo latino "vertere" que significa verter o revolver, haciendo 
alusión al efecto de batido y mezcla provocado por la presencia de arcillas 
hinchables. El material original lo constituyen sedimentos con una elevada 
proporción de arcillas esmectíticas, o productos de alteración de rocas que las 
generen. Se encuentran en depresiones llanas o suavemente onduladas. Se asocian 
a un clima semiárido a subhúmedo o mediterráneo con estaciones contrastadas en 
cuanto a humedad. 
El perfil genérico de estos suelos es de tipo ABC (Figura 18). La 
 
Figura 17. Perfil característico de los suelos con una marcada acumulación de materia orgánica y 
saturados en bases en la parte superior del suelo: Phaeozem (FAO, http://www.unex.es/edafo/FAO). 
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alternancia entre el hinchamiento y la contracción de las arcillas genera profundas 
grietas en la estación seca y la formación de superficies de presión y agregados 
estructurales en forma de cuña en los horizontes subsuperficiales. Los Vertisoles 
se vuelven muy duros en la estación seca y muy plásticos en la húmeda. El 
labrado es muy difícil excepto en los cortos periodos de transición entre ambas 
estaciones. Con un buen manejo, son suelos muy productivos. 
 
Suelos con acumulación por iluviación: Podsoles 
Esta unidad está constituida por los Podsoles Órticos los cuales tienen una 
ocupación del 0.12 % (18 km2) de del área de la cuenca (Figura 13). El término 
podsol deriva de los vocablos rusos "pod" que significa bajo y "zola" que significa 
ceniza, haciendo alusión a que su horizonte superficial tiene aspecto de ceniza y 
bajo él aparece el horizonte espódico, originado por iluviación de complejos 
organo-metálicos móviles con una elevada relación anión/catión. El material 
original lo constituyen, fundamentalmente, materiales alterados no consolidados 
procedentes de rocas silíceas, depósitos glaciales, aluviales y coluviales de arenas 
de cuarcíticas. En las zonas boreales pueden aparecer sobre casi cualquier tipo de 
roca. Son muy frecuentes en regiones templadas y boreales del hemisferio norte, 
en zonas llanas a colinadas. La vegetación dominante es el brezal y el bosque de 
coníferas; en los trópicos húmedos se encuentra bajo bosques claros. 
El perfil dominante es de tipo OAhEBhsC pudiendo no existir el A o el O 
(Figura 19). Los complejos de alumino, hierro y materia orgánica migran desde la 
superficie al horizonte B con el agua de lluvia. Los complejos húmicos precipitan 
 
Figura 19. Perfil característico de los Suelos con acumulación por iluviación: Podsoles (FAO, 
http://www.unex.es/edafo/FAO). 
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en el horizonte iluvial espódico; el suelo suprayacente muestra un horizonte Ah 
muy lavado que, en parte, puede pasar a un horizonte blanqueado de tipo álbico. 
La gran acidez, el elevado contenido en aluminio, la baja fertilidad química y las 
desfavorables condiciones físicas, los hacen inadecuados para el cultivo salvo que 
se mejoren mediante un profundo arado y fertilización. En su estado natural solo 







Fotografía 1. Vista del macizo de la Maladeta (al fondo) desde el macizo de Cerler (en primer 
plano, a la izquierda). En un plano medio, la Sierra Negra y deslizamientos profundos en 
materiales paleozoicos. Foto: F. Gutiérrez Santolalla. 
 
Fotografía 2. Vista del macizo granodiorítico de Cerler, afectado por una densa red de fracturas. 
Desarrollo de taludes de derrubios al pie. Foto: F. Gutiérrez Santolalla. 
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Fotografía 3. Deslizamiento profundo en el valle del Ampriu (cabecera del Ésera), afectando a 
pizarras paleozoicas. Foto: J.M. García Ruiz. 
 
 
Fotografía 4. Deslizamiento complejo en la morrena de Ampriu-Remáscaro, junto a Cerler. Foto: 




Fotografía 5. El barranco de Remáscaro, corregido mediante diques laterales y escalones para 
reducir su capacidad erosiva y de transporte. Foto: J.M. García Ruiz. 
 
 
Fotografía 6. Cara norte de la Sierra de Chía. Al fondo, el macizo y pico de Cotiella. Tanto la 
Sierra de Chía como el macizo de Cotiella forman parte de las Sierras Interiores, desarrolladas 
sobre todo en calizas. Foto: L.C. Alatorre. 
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Fotografía 7. Cárcavas siguiendo un afloramiento margoso en el sector inferior de la cuenca del río 
Isábena. Foto: L.C. Alatorre. 
 
 





Fotografía 9. Prados cercados en Chía, ocupando un rellano estructural. Foto: L.C. Alatorre. 
 
 
Fotografía 10. Panares abancalados en el complejo morrénico de Cerler. El borde de uno de los 
bancales está afectado por un pequeño deslizamiento. Foto: J.M. García Ruiz. 
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Fotografía 12. Masa forestal en la cabecera del río Ésera, con predominio de abetos y presencia 
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Applied research on soil erosion and sediment transport has experienced great 
advance due to the development of erosion models. Nowadays, there are many 
models available which differ in their complexity, the processes modelled, the 
input parameters and the results. This variability makes it difficult to choose the 
most appropriate model for a given case study. Issues such as the spatial scale and 
the temporal resolution are fundamental in defining the kind of results that can be 
obtained from a given model. The objective of this article is to make a review of 
current erosion models. A classification of erosion models according to their 
mathematical structure is provided, and some key aspects are discussed in depth. 
Finally, a set of models are presented and described in detail. This work should be 
useful to researchers and technicians facing the problem of choosing the most 
appropriate erosion model. 
Keywords: erosion, sediment transport, erosion models, spatial scale, temporal 
scale, remote sensing, GIS. 
 
Resumen  
La investigación aplicada acerca de la erosión y el transporte de sedimento ha 
conocido un gran avance gracias al desarrollo de los modelos de erosión. Entre las 
distintas propuestas existentes se dan grandes diferencias en términos de 
complejidad matemática, procesos que describen, tratamiento espacial y temporal, 
demanda de parámetros y tipo de resultados, lo que dificulta la elección del 
modelo más adecuado para cada caso de estudio. El objetivo de este trabajo es 
proporcionar una revisión de las diferentes aproximaciones existentes para la 
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modelización de la erosión. Tras realizar una clasificación de los modelos de 
erosión en función de su estructura matemática se discuten algunos aspectos 
fundamentales como el tratamiento del espacio y el tiempo o el papel de las 
tecnologías geográficas (SIG y teledetección) en la modelización. Finalmente se 
presentan algunos de los modelos de erosión más importantes existentes en la 
bibliografía especializada, detallándose sus características más importantes. 
Palabras clave: erosión, transporte de sedimento, modelos de erosión, escala 
espacial, escala temporal, teledetección, SIG. 
 
Introducción 
La erosión puede definirse como un proceso complejo que incluye el 
desprendimiento, remoción y transporte de partículas de suelo o material rocoso 
por parte de los agentes erosivos (agua, viento, gravedad). En un sentido 
geomorfológico, el término erosión (y los términos asociados de remoción y 
transporte) se utiliza habitualmente en referencia a una unidad paisajística 
concreta, como por ejemplo una ladera o una cuenca. Cuando el transporte de las 
partículas erosionadas se produce más allá de la unidad donde ha tenido lugar la 
erosión, es costumbre no utilizar el término erosión (o transporte) y pasar a hablar 
de producción de sedimento. 
La erosión y la producción de sedimento se cuentan entre los procesos 
geomorfológicos de mayor riesgo potencial debido a su gran extensión superficial, 
y se reconocen como una cuestión clave para la conservación del medio ambiente 
en el siglo XXI. Se estima que una sexta parte del suelo mundial se encuentra 
afectada por la erosión hídrica acelerada (Walling & Fang, 2003). Las 
modificaciones ambientales inducidas por el hombre a escala global han sido 
causa de un incremento espectacular de la erosión y la producción de sedimento 
en muchas partes del mundo. Alrededor de 1094 millones de hectáreas se 
encuentran amenazadas por la erosión como consecuencia directa de las acciones 
humanas (Walling & Fang, 2003). Entre éstas se encuentran la deforestación y 
remoción de la cubierta vegetal (43%), el sobrepastoreo (29%), la gestión 
inapropiada de la tierra agrícola (24%) y la sobreexplotación de la vegetación 
natural (4%). 
Las consecuencias de la erosión del suelo y la producción de sedimento 
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tienen lugar tanto en el sitio donde se genera como fuera de él. Uno de los efectos 
negativos más importantes se presenta en los suelos agrícolas, donde la 
redistribución y pérdida de suelo, así como la ruptura de la estructura y el 
descenso del contenido de materia orgánica y nutrientes hace que se reduzca la 
profundidad cultivable y la fertilidad del suelo, promoviendo la dependencia de 
los fertilizantes e incluso el abandono de terrenos agrícolas. La producción de 
sedimento y su depósito, a su vez, alteran el funcionamiento de los ríos y la 
capacidad de retención de las zonas inundables, realzando el riego de 
inundaciones. Además, la colmatación de los embalses es un grave problema 
ambiental ya que acorta significativa la vida útil de los mismos. Los sedimentos 
también son una fuente importante de contaminación a través de la fijación de 
agroquímicos, incrementando los niveles de nitrógeno y fósforo en el agua y 
causando su eutrofización. 
La investigación aplicada sobre la erosión ha conocido un importante 
avance en los últimos años gracias a la incorporación de modelos de simulación 
numérica por computador. Estos modelos permiten evaluar espacialmente la 
ocurrencia de los procesos de erosión, analizar su evolución temporal y simular 
los efectos de cambios en las variables climáticas y paisajísticas como por ejemplo 
en el uso del suelo. Muestra del interés sobre los modelos de erosión y producción 
de sedimento es su adopción por parte de las administraciones públicas, las cuales 
se han encargado del desarrollo y aplicación de este tipo de modelos. Ese es el 
caso, por ejemplo, de la Agencia de Protección Ambiental (USEPA) y del 
Departamento de Agricultura (USDA) de los EEUU. Otras agencias similares en 
la UE también han desarrollado modelos de erosión, como por ejemplo 
EUROSEM (Morgan et al., 1998), WATEM/SEDEM (Van Oost et al., 2000; Van 
Rompaey et al., 2001), RHINEFLOW (Asselman et al., 2003) y PESERA (Kirkby 
et al., 2000). El desarrollo histórico de los modelos de erosión en la UE difiere del 
que se ha dado en EEUU, existiendo dos vertientes muy claras (Jetten & Favis-
Mortlock, 2006): i) la adaptación de modelos existentes que utilizan en esencia el 
concepto de la Ecuación Universal de Pérdida de Suelo (USLE, Wischmeier & 
Smith, 1978); y ii) el desarrollo de nuevos modelos basados en eventos. Las 
distintas condiciones de usos del suelo, con grandes monocultivos en EEUU en 
comparación con la diversidad de usos en la UE, explican que en la UE los 
modelos diseñados tienden a distribuir espacialmente el territorio mientras que los 
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norteamericanos tienden a agregarlo. 
A pesar del desarrollo de nuevas herramientas de modelización, existen 
dificultades para la utilización de los modelos de erosión, debido en parte a la 
heterogeneidad de las propuestas existentes. Los distintos modelos se diferencian 
en aspectos importantes de cara a su aplicación como la naturaleza de los procesos 
que incluyen, su formalización matemática, la representación espacial y temporal, 
los requerimientos de información y de tiempo de computación, etc. También 
difieren en el tipo de público al que van orientados, o dicho de otro modo el nivel 
de conocimientos técnicos que requieren del usuario.  
El objetivo principal de este trabajo es hacer una revisión de los distintos 
tipos de modelos de erosión existentes y de sus principales características, para 
que pueda servir de guía para los posibles usuarios. La estructura del trabajo es: i) 
clasificación de los modelos de erosión en función de los distintos procesos que 
consideran y la forma en que abordan su simulación; ii) implicaciones sobre la 
representación espacial y temporal; iii) integración entre los modelos de erosión y 
las tecnologías geográficas (sistemas de información geográfica y teledetección); 
iv) descripción de algunos de los modelos de erosión más importantes; y v) 
discusión y conclusiones, donde se hace una síntesis de los aspectos más 
importantes que se deben considerar en la modelización de la erosión. 
 
Tipología de los modelos de erosión 
La modelización de la erosión se basa en el entendimiento de las leyes 
físicas y químicas que controlan los procesos de arranque y transporte de 
partículas de suelo y rocas lábiles. Los diferentes componentes deben ser 
formalizados matemáticamente para constituir un modelo, y éste debe finalmente 
ser implementado en forma de aplicación informática que permita su aplicación a 
diferentes casos de estudio. 
En la actualidad existe un elevado número de modelos de erosión, 
existiendo diferencias en su complejidad, escala y resolución espacial del análisis, 
procesos que consideran, representación del medio físico y cantidad y tipo de 
datos que se requieren para su calibración. Otros factores de variación entre 
modelos que conviene tener en cuenta son: i) la resolución temporal y espacial de 
los datos de entrada que requiere el modelo; ii) la validez de las hipótesis en las 
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que se basa el modelo; iii) los componentes del modelo o capacidades del modelo; 
iv) los objetivos de los usuarios, incluyendo la facilidad de uso del modelo; y v) 
los requerimientos de hardware. La elección del modelo más apropiado para un 
caso de estudio determinado dependerá de los objetivos que se establezcan y de 
las características propias del área de estudio, por lo que no se puede hablar de 
modelos óptimos a priori. 
Dependiendo de la forma matemática que adopta la descripción de los 
procesos físicos que se simulan, los modelos de erosión pueden ser clasificados 
dentro de tres categorías (Merritt et al., 2003): i) empíricos, ii) conceptuales, y iii) 
de base física (véase Tabla 1). Los modelos empíricos son generalmente los más 
sencillos, basándose en el análisis estadístico de un conjunto de observaciones. 
Los modelos conceptuales se basan en la representación del sistema de erosión 
como una serie interna de almacenamientos entre los que se establecen relaciones 
matemáticas simplificadas. Los modelos de base física, por último, se basan en las 
leyes físicas que controlan las relaciones entre los diferentes parámetros y 
procesos observados. La distinción entre los distintos tipos puede no ser muy clara 
en ocasiones, ya que un mismo modelo puede presentar una combinación de 
algunas de las categorías anteriormente mencionadas. Por ejemplo, el modelo 
IHACRES (Jakeman et al. 1990; Jakeman & Hornberger, 1993) es un híbrido 
entre empírico y conceptual, ya que siendo su estructura de naturaleza conceptual, 
el número y configuración de las diferentes áreas de almacenamiento es 
determinado por un procedimiento estadístico. En su mayor parte, los esfuerzos 
actuales en la modelización de la erosión se centran en los modelos basados en 




Los modelos empíricos se fundamentan en la utilización de 
procedimientos de inferencia estadística (fundamentalmente de regresión) para su 
formulación. Para ello se basan en la acumulación de información cuantitativa a 
partir de instalaciones experimentales y de monitorización en campo. Los 
modelos empíricos tienen una orientación fundamentalmente predictiva y son en 
general de tipo métrico-estático, es decir, no ofrecen una visión dinámica del 
proceso sino que se orientan a la predicción de valores promedio a largo plazo. 
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Debido a la utilización de técnicas de regresión, los modelos empíricos son 
matemáticamente sencillos, adquiriendo generalmente la forma de una ecuación 
paramétrica (suma y multiplicación de factores). Si bien para la formulación de un 
modelo empírico se necesita una enorme cantidad de datos, posteriormente su 
aplicación tiene unos requerimientos de datos y computación menores a los de los 
modelos conceptuales y físicos. Estas características han hecho que los modelos 
empíricos sean los más utilizados en la práctica como herramienta de 
planificación. 
Los estudios empíricos tratando de relacionar la pérdida de suelo con 
distintos factores como la precipitación o las formas de manejo se remontan a los 
años 30 del siglo XX en EE.UU. La gran mayoría de modelos de erosión de tipo 
empírico que se utilizan en la actualidad se derivan de la Ecuación Universal de 
Pérdida de Suelo (Universal Soil Loss Equation, USLE; Wischmeier & Smith, 
1978). La USLE evalúa la pérdida de suelo promedio producida en un año por la 
erosión hídrica por el flujo laminar y en surcos sobre zonas en donde no hay 
formación de cárcavas, siendo diseñada para parcelas agrícolas con una superficie 
de hasta 1 hectárea. La ecuación USLE presenta seis factores, entre los que se 
incluyen la erosividad de la precipitación (R), la erodibilidad del suelo (K), la 
topografía (L y S) y los métodos de gestión y de protección del suelo (C y P), 
 
Figura 1. Ejemplo de aplicación de un modelo empírico en un entorno GIS: aplicación del modelo 
RUSLE a la cuenca del río Mátape (noroeste de México). La figura es adaptada a partir de Sánchez-
Andrés et al., 2007. 
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adquiriendo una forma multiplicativa: A = RKLSCP (Fig. 1). En su formulación se 
utilizaron datos provenientes de parcelas de erosión del Servicio de Conservación 
de Suelos de los Estados Unidos (USDA), acumulando más de 10.000 parcelas de 
datos. 
A pesar de su popularidad, los modelos empíricos han sido muy criticados. 
Al basarse exclusivamente en relaciones estadísticas obtenidas a partir de una 
base de datos, su extrapolación a otras áreas de estudio o a condiciones diferentes 
resulta difícil de justificar. La aplicación de los modelos empíricos a casos de 
estudio con condiciones diferentes requiere de una revisión de los mismos basada 
en datos empíricos, de forma que una gran parte de la literatura especializada 
sobre este tipo de modelos se centra en su adaptación a diferentes áreas 
geográficas. Asimismo, se les ha criticado por despreciar procesos no lineales 
dentro del sistema. No obstante, aunque estas observaciones son válidas, la falta 
de una completa base de datos restringe en muchos casos el uso de modelos más 
complejos. 
Otro aspecto que ha sido criticado de los modelos empíricos es el de 
emplear suposiciones irreales sobre el medio físico, ya que generalmente se ignora 
la heterogeneidad espacial y temporal que existe dentro de la unidad de estudio, 
como por ejemplo la distribución de la precipitación y los tipos de suelo. Tanto la 
USLE como la mayoría de sus derivados se limitan a la estimación de la erosión 
bruta, pero no contemplan los procesos de transporte y sedimentación a lo largo 
de la ladera, o en depresiones, fondos de valle y canales. Además, el hecho de 
considerar que la erosión puede ocurrir sólo a lo largo de una línea recta de flujo 
superficial sin la influencia del flujo lateral sobre las laderas por sí mismo 
restringe la aplicación directa de la USLE y otros modelos empíricos a topografías 
complejas. Evidencias empíricas demuestran que una gran parte del sedimento 
producidos en una cuenca de drenaje se deposita dentro de ella, ya sea en laderas 
cóncavas, en micro-barreras producidas por la vegetación, en conos de deyección 
y en remansos ubicados en el sistema fluvial, hecho que no está presente en la 
formulación de la USLE. Al estar diseñados para predecir la erosión promedio a 
largo plazo, los modelos empíricos no son sensibles a los eventos, por lo que no 
pueden utilizarse para modelar procesos de precipitación-escorrentía. 
A pesar de todos los inconvenientes, los modelos empíricos son 
frecuentemente más usados que los modelos más complejos, ya que pueden ser 
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implementados en situaciones donde el principal limitante es la falta de datos para 
alimentar al modelo. Además, permiten un primer acercamiento para identificar 
las causas y las fuentes de los sedimentos erosionados. Lu et al. (2004) advirtieron 
que particularmente a grandes escalas, los patrones de transferencia de sedimentos 
y el tiempo de residencia son procesos aún pobremente entendidos, por lo que la 
predicción de la erosión y la tasa de transferencia de sedimento (ingl. sediment 
delivery ratio, SDR) a estas escalas se deben basar en modelos empíricos o 
conceptuales que son aplicados de forma uniforme en toda la región. 
 
Modelos conceptuales 
Los modelos conceptuales tienen como objetivo describir los principales 
procesos físicos que gobiernan la erosión. Se basan para ello en una 
conceptualización de los mecanismos subyacentes de arranque y transporte de 
partículas, y en una representación del sistema de erosión como una serie de 
almacenamientos temporales de materia interconectados entre sí. Las relaciones 
de transferencia de masa entre los distintos almacenamientos se establecen 
mediante ecuaciones matemáticas genéricas (p. ej.: lineal, cuadrática, 
exponencial), y están controladas por parámetros que deben determinarse 
mediante calibración a partir de datos observados tales como escorrentía y 
concentración de sedimento (p. ej. Abbott et al., 1986a y 1986b; Sivapalan et al. 
2002). Se puede entender, por tanto, que los modelos conceptuales se sitúan a 
medio camino entre los modelos de base física y los puramente empíricos.  
Los modelos conceptuales se basan en una descripción general de los 
procesos que ocurren dentro de la cuenca hidrográfica, pero no los detalles 
específicos que ocurren en las interacciones complejas del proceso de erosión. 
Debido a la naturaleza de la representación matemática subyacente, los modelos 
conceptuales son adecuados para describir el comportamiento dinámico del 
sistema de erosión. Esto les permite proporcionar indicaciones sobre los efectos 
cualitativos y cuantitativos de los cambios de uso de suelo, sin requerir de grandes 
bases de datos tanto espacial como temporalmente. 
Tradicionalmente, los modelos conceptuales se han basado en una 
representación espacialmente agregada de la erosión, es decir en la división del 
espacio en unidades de cálculo irregulares como subcuencas o unidades de 
características hidrológicas homogéneas (p. ej. Nearing et al., 1994; Arnold, 1996; 
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Marker & Sidorchuk, 2003; Arnold & Fohrer, 2005). Por ello los modelos 
conceptuales se suelen calificar de semidistribuidos. La resolución de la 
agregación espacial se define de acuerdo con las necesidades de la simulación y 
con la disponibilidad de datos para la calibración de los parámetros empíricos. 
La mayor dificultad asociada a la utilización de modelos conceptuales es la 
determinación de los valores de los parámetros, ya que estos generalmente no se 
corresponden con parámetros físicos mensurables y deben ser ajustados mediante 
un proceso de calibración. Es necesario establecer un balance entre la complejidad 
del modelo (número de parámetros) y la mejora que se produce en el grado de 
ajuste de las predicciones. La utilización de modelos conceptuales complejos, bien 
sea por la representación de un mayor número de procesos y almacenamientos o 
por la división del espacio en un número mayor de unidades, resulta en un mayor 
número de grados de libertad y por tanto puede contribuir a lograr un mejor ajuste 
a los datos observados durante la fase de calibración. Sin embargo, en numerosas 
ocasiones en la fase de validación presentan problemas de predicción cuando el 
número de parámetros es muy elevado en comparación con la información 
disponible para la calibración. La utilización de modelos conceptuales más 
simples, en cambio, reduce el número de parámetros a calibrar y resulta en 
modelos más robustos en los que la incertidumbre asociada a la calibración es 
menor. Un problema asociado es que en muchas ocasiones se emplean algoritmos 
de optimización excesivamente simples (p. ej. de gradiente conjugado), capaces 
de encontrar valores óptimos locales de los parámetros, pero que no permiten 
explorar exhaustivamente el espacio de parámetros y por lo tanto no permiten 
evaluar la sensibilidad del modelo ni la incertidumbre asociada a la calibración. 
Sin embargo, este problema también se da con los modelos de base física, ya que 
en muchos casos se tiende a sobreajustar los parámetros, mientras que los 
modelos empíricos tienden a ser mucho más simples en su nivel de 
parametrización. 
No obstante, los modelos conceptuales juegan un papel importante entre 
los de concepción empírica y física. Aunque los modelos conceptuales tienden a 
presentar los resultados de forma agregada y proporcionan un escaso nivel de 
detalle acerca de los procesos internos del sistema, son capaces de describir los 
procesos fundamentales que gobiernan la erosión. Este es el principal rasgo que 
distingue los modelos conceptuales de los empíricos, ya que estos últimos se 
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enfocan fundamentalmente a la predicción confiando en las relaciones observadas 
entre las distintas variables y no proporcionan una descripción dinámica de los 
procesos. 
 
Modelos de base física 
Los modelos de base física se basan en el entendimiento de los procesos 
físicos de erosión y transporte de sedimento, y su descripción mediante 
ecuaciones que gobiernan la transferencia de masa, momento y energía. 
Generalmente, los procesos incorporados en los modelos de erosión de base física 
incluyen el arranque de partículas por el impacto de las gotas de lluvia y por la 
tensión de cizalla ejercida por la escorrentía superficial, el transporte por impacto 
de gotas de lluvia, y el transporte y sedimentación por la escorrentía laminar y 
concentrada en regueros. Los modelos de base física se desarrollaron a partir de 
los años 70 del siglo XX, coincidiendo con el aumento de la capacidad de 
computación numérica. Entre los primeros modelos físicos que se desarrollaron 
destacan ANSWERS (Aerial Non Point Source Watershed Environment Response 
Simulation; Beasley et al., 1980), CREAMS (Runoff and Erosion from 
Agricultural Management System; Knisel, 1980), WEPP (Water Erosion 
Prediction Project; Nearing et al., 1989), y más recientemente SHETRAN 
(European Distributed Basin Flow and Transport Modeling System; Bathurst, 
2002) y SWAT (Soil and water Assessment Tool; Arnold & Fohrer, 2005). 
Debido a que se basan en ecuaciones de validez universal y sus parámetros 
poseen un significado físico, los modelos de base física pueden en teoría ser 
aplicados a partir de medidas directas de los valores de los parámetros, sin que sea 
necesario recurrir a la calibración a partir de registros empíricos. En general, los 
modelos de base física se basan en una representación espacial distribuida, ya sea 
en forma de rejilla regular (grid) o irregular (tesseled irregular network, o TIN), 
que permite implementar las ecuaciones de conservación de masa y momento 
mediante diferencias finitas o elementos finitos, respectivamente. Por el mismo 
motivo, en general requieren de la introducción de una gran cantidad de 
parámetros, también de forma espacialmente distribuida. Sin embargo, la 
información utilizada para la calibración de los modelos suele proceder de 
mediciones puntuales, o en el mejor de los casos de muestreos en rejilla. Los 
problemas de calibración y sobreajuste del modelo se elevan por tanto en el caso 
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de los modelos de base física, ya que la incertidumbre en la distribución espacial 
de los parámetros se propaga al modelo, generalmente amplificando la 
incertidumbre final de los resultados. Además, debido a la inclusión de relaciones 
no lineales, los modelos de base física adolecen en ocasiones de problemas de 
equifinalidad, u obtención de diferentes combinaciones de parámetros que dan 
lugar a resultados óptimos. 
En principio, los modelos de base física no presentan problemas para su 
extrapolación a áreas geográficas con características diversas, si bien conviene 
asegurarse al hacerlo de que la descripción de los procesos físicos que se hace en 
el modelo se adecua a las condiciones de la nueva área de estudio. Debido a que 
se basan en ecuaciones de validez universal y parámetros con significado físico, 
permiten la predicción de la erosión bajo diferentes escenarios de clima y de usos 
de suelo, así como estudiar los efectos de transformaciones en los factores 
externos tales como el cambio climático. 
 
Representación espacial y temporal 
Los procesos de erosión ocurren en un determinado contexto temporal y 
espacial. Por ello, uno de los elementos más distintivos de los modelos de erosión 
se refiere a la representación espacial y temporal de los procesos, frecuentemente 
referida como escala o resolución. La utilización del término escala espacial 
puede resultar confusa, puesto que puede referirse tanto a un aspecto cuantitativo 
(la escala cartográfica, o relación entre las dimensiones en el mapa y en la 
realidad) como cualitativo (la escala de proceso o sistémica: escala de parcela, 
ladera, cuenca hidrográfica, región, etc). En cuanto a la representación temporal 
sucede algo similar, puesto que el término escala temporal puede aplicarse tanto a 
la regularidad del muestro (escala diaria, mensual, anual, etc) como a la manera en 
que se considera la dimensión temporal (escala de evento, de tiempo continuo, 
promedio a largo plazo). En este sentido, a lo largo de esta discusión utilizaremos 
el término escala en referencia a las dimensiones del análisis: el tamaño del área 
de estudio o escala espacial, y la duración del periodo de simulación o escala 
temporal. 
Por otro lado, conviene distinguir la escala de la resolución, o grado de 
detalle en la representación del espacio y del tiempo. En los modelos más 
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sencillos se hace una representación unitaria o agregada, como por ejemplo en el 
caso de la ecuación USLE que predice una tasa de erosión anual promedio para 
toda una parcela. Los modelos más complejos subdividen el área de estudio en 
unidades menores, ya sea en forma de malla regular (formato raster o grid) o de 
polígonos irregulares (subcuencas, unidades unitarias, etc). Dado que a escala de 
cuenca y mayores la topografía es uno de los condicionantes más importantes de 
la erosión—especialmente para los procesos transporte—, los acercamientos 
espacialmente distribuidos son los más adecuados. Los modelos espacialmente 
distribuidos plantean sin embargo un número de problemas, debido al incremento 
dramático de los datos de entrada al requerirse información continua en el 
espacio. La incertidumbre asociada a la información espacialmente distribuida, 
generalmente superior a la información puntual o zonal, se propaga a los 
resultados del modelo. Por otro lado, los resultados del modelo no son 
independientes de la resolución espacial de la malla o grid, como han demostrado 
diversos autores tanto en la modelización hidrológica (p. ej. Zhang & 
Montgomery, 1994; Valeo & Moin, 2000) como en la modelización de la erosión 
(p. ej. Schoorl et al., 2000). Un compromiso entre ambas metodologías son los 
modelos semidistribuidos, los cuales dividen una cuenca en un conjunto de 
subcuencas o de unidades espaciales. 
Los modelos de erosión se caracterizan por operar en un rango de escalas y 
resoluciones determinadas que en ocasiones no se adecuan a las de los procesos o 
a las de las observaciones. Resulta entonces preciso realizar operaciones de 
escalamiento (ingl. scaling), es decir, transformar la resolución del análisis para 
que se adapte a las necesidades de la simulación. Generalmente, al aumentar la 
escala del análisis (tamaño del área de estudio) es preciso incrementar también la 
resolución (discretización del área de estudio en unidades individuales), y 
viceversa. La consideración de la escala y resolución del análisis es un proceso 
delicado que debe hacerse de forma cuidadosa, puesto que los resultados de la 
simulación pueden llegar a ser muy sensibles a cambios en las mismas. Además, 
el proceso de cambio de una escala espacial pequeña (por ejemplo, de parcela) a 
otra mayor (por ejemplo, de ladera) conlleva la aparición de procesos de erosión 
dominantes que no existían en la escala original. En muchos casos los fracasos en 
la aplicación de modelos de erosión provienen de incompatibilidades entre la 
escala del modelo y la escala de los parámetros de entrada, así como de los 
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intentos de escalamiento de los resultados a unidades mayores. 
Como es bien conocido, la erosión del suelo presenta una elevada 
variabilidad entre eventos, lo que dificulta su modelización. Esta variabilidad es 
consecuencia de la irregularidad espacial y temporal de los factores que controlan 
la erosión, tales como la intensidad de la precipitación y la infiltración, pero 
también de la incertidumbre generada por la variabilidad de alta frecuencia de 
algunos de dichos factores la cual no resulta adecuadamente representada en el 
modelo, de manera que a la resolución de la simulación tiene el efecto de un 
elemento estocástico. A largo plazo, la erosión total puede estar dominada por 
unos pocos eventos extremos. 
Ante el problema de la variabilidad temporal los modelos optan por una de 
dos estrategias: o bien realizar un ejercicio de agregación y ofrecer predicciones 
globales para un largo plazo de tiempo, o bien optar por una elevada resolución 
temporal que permita modelizar cada evento. En cualquier caso resulta 
especialmente importante contar con una base de datos con un largo desarrollo 
temporal para que la simulación sea capaz de captar estos acontecimientos 
erosivos. No obstante, los eventos de alta frecuencia también pueden ser 
significativos para las tasas de erosión a largo plazo. Uno de los desafíos más 
importantes en la modelización de la erosión es la falta de coincidencia entre las 
pequeñas escalas espaciales y temporales de las bases de datos y la 
conceptualización del modelo, los cuales se aplican sobre grandes escalas 
espaciales y temporales. 
Una gran parte de modelos de base física han sido diseñados para trabajar 
a escala temporal de evento, es decir para la modelización de tormentas erosivas 
individuales. Para ello se suele utilizar una resolución horaria o incluso mayor. 
Algunos modelos, sin embargo, recurren a resoluciones menores (como por 
ejemplo resolución diaria), con las cuales no es posible capturar la variabilidad de 
la precipitación a lo largo de un evento pero en cambio es posible explorar la 
estacionalidad y las variaciones de la erosión a largo plazo. Con los avances 
recientes en la capacidad de cálculo los modelos que originalmente fueron 
desarrollados para ser aplicados a escala temporal de evento (p. ej. AGNPS, 
ANSWERS), han sido modificados para ser aplicados de forma continua. Esos 
modelos se han visto desplazados desde una simulación basada en eventos a una 
simulación de modo continuo conservando a menudo la capacidad de cambiar de 
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una resolución temporal a otra, por ejemplo, de una resoluciones temporales 
diarias entre eventos a resoluciones mayores (p. ej. horas, minutos) en el momento 
en que se produce un evento. 
La selección del modelo más adecuado para el estudio de un problema a 
una determinada escala espacial y temporal implica adoptar una solución de 
compromiso entre la complejidad del mismo y la calidad de la información 
disponible. Como regla general, el modelo debe ser lo suficientemente complejo 
como para incorporar la totalidad de los procesos que controlan el problema a 
estudiar. Sin embargo, la mayor complejidad del modelo lleva siempre aparejada 
un elevado número de parámetros, lo que incrementa de manera notable el grado 
de incertidumbre si la información de partida es de mala calidad o no tiene la 
resolución espacial y temporal adecuada. Por ello, el mejor modelo será el que 
permita incluir el mayor número de procesos sin llegar a comprometer el grado de 
incertidumbre final más allá de un determinado valor aceptable. 
 
 
Modelización de la erosión mediante teledetección  
y Sistemas de Información Geográfica  
La erosión del suelo se ve influenciada por la heterogeneidad espacial que 
presentan factores como la topografía, la vegetación, las características del suelo y 
sus usos, etc. Como se ha discutido en el apartado anterior, los modelos de erosión 
se distinguen entre otros factores por el tratamiento de la dimensión espacial, 
existiendo numerosas variantes. Siendo la representación espacial uno de los 
aspectos más importantes de los modelos de erosión, es inevitable abordar la 
importancia que han adquirido las tecnologías de adquisición y análisis de 
información espacial, concretamente la teledetección (TD) y los sistemas de 
información geográfica (SIG). 
Un SIG es un sistema informático diseñado para almacenar y analizar información 
referenciada geográficamente mediante una proyección y un sistema de 
coordenadas, y relacionarla con bases de datos no espaciales. Su principal 
objetivo consiste en apoyar y asistir en la toma de decisiones acerca de problemas 
complejos de gestión del territorio. En la aplicación de modelos de erosión un SIG 
puede resultar de ayuda como herramienta auxiliar para el análisis espacial de 
datos cuantitativos (p. ej., elevación, hidrometeorología) y temáticos (p. ej., 
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litología, tipo de suelo y cobertura). En el caso de modelos que hacen una 
representación espacial exhaustiva, los SIG se convierten en la plataforma idónea 
para su implementación. Entre las ventajas de implementar un modelo de erosión 
en un SIG se encuentran las siguientes: i) procesamiento de extensas bases de 
datos y creación de escenarios; ii) capacidad para mostrar la distribución espacial 
de los resultados; iii) visualización de los resultados, tanto de forma estática o 
cartográfica como dinámica o a lo largo del tiempo, ya sea de toda el área de 
estudio o de un punto concreto del paisaje. 
Hasta este punto, el uso más extenso que se le ha dado a los SIG es el 
cálculo y predicción de la erosión. La bibliografía contiene numerosos ejemplos 
de la integración entre herramientas SIG y teledetección y modelos de erosión (p. 
ej. Dwivedi et al., 1997; Martínez-Casasnovas et al., 2002; Vrieling et al., 2002). 
Por ejemplo, de Roo et al. (1989) combinaron el modelo ANSWERS con la 
tecnología de SIG, de Roo (1998) integró los modelos LISEM y LISFLOOD en 
un entorno SIG, Grunwald & Norton (1999), Bhuyan et al. (2001) y Paringit & 
Nadaoka (2003) ligaron los modelos AGNPS con un SIG. 
Existen diversas estrategias para integrar modelos de erosión y SIG. Pullar 
y Springer (2000) establecieron tres niveles de integración: i) un acoplamiento 
débil, en el que el SIG se utiliza para la manipulación de la información espacial y 
ésta debe ser transferida externamente al modelo; ii) un acoplamiento estrecho, en 
el que el SIG proporciona una interfaz para manipular los datos espaciales y para 
su transferencia directa al modelo; iii) y un acoplamiento encajado, en el que 
modelo se integra completamente como componente del SIG, que actúa de 
anfitrión. Actualmente la mayor parte de las integraciones de modelos de erosión 
en entorno SIG corresponden a una de las dos primeras clases. La integración 
completa de los modelos de erosión en entornos SIG resulta más problemática, 
debido a que una gran parte de los paquetes SIG son eminentemente estáticos lo 
cual dificulta el desarrollo de modelos dinámicos que incorporen la dimensión 
temporal. Existen sin embargo algunas excepciones, como por ejemplo los 
sistemas PCRaster (Environmental Modelling Language) y GRASS (Geographic 
Resources Analysis Support System), entre otros. 
Por su parte, la teledetección es un conjunto de técnicas de observación de 
la superficie terrestre a partir de sensores aerotransportados o instalados en 
satélites capaces de ofrecer información en diferentes longitudes de onda (visible, 
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infrarrojo, térmico, microondas, etc). Entre los datos comúnmente extraídos de 
estas bases de datos, se encuentran los de cobertura del suelo, relieve, suelos, 
rocas y biomasa, entre otros. 
Numerosos estudios han mostrado el potencial de la teledetección como 
una herramienta para determinar pautas temporales y espaciales de la erosión del 
suelo (p. ej. Pilesjo, 1992; Haboudane et al., 2002; Metternicht & Gonzalez, 
2005). También se han realizado estimaciones del riesgo de la erosión como 
resultado de la clasificación de los píxeles en porcentaje de suelo denudo (p. ej. de 
Jong, 1994; Paringit & Nadaoka, 2003). Por otra parte, la erosión del suelo ha sido 
estimada de forma empírica utilizando información obtenida mediante 
teledetección (p. ej. Fargas et al., 1996;  Fu et al., 2005). La clasificación de 
imágenes Landsat se ha utilizado para estimar el factor C de la USLE (p. ej. 
Millward & Mersey, 1999; Zhang, 1999). La teledetección también se ha utilizado 
para estudiar los efectos sobre la erosión de la variabilidad espacial y temporal de 
la vegetación (p. ej. de Jong, 1994; Tateishi et al., 2004). El desarrollo reciente de 
los SIG y la teledetección han ampliado el número de opciones, como por ejemplo 
las imágenes hiperespectrales y de alta resolución (Amarsaikhan & Douglas, 
2004), o el desarrollo de sistemas de ayuda para la toma de decisiones 
(MicroLEIS DSS, De la Rosa et al., 2004). 
 
Descripción de modelos de amplia difusión 
A grandes rasgos se pueden identificar dos tipos de modelos: i) modelos 
con una representación detallada de los procesos de erosión a partir de 
consideraciones conceptuales y físicas; y ii) modelos con una representación 
simplificada. Con frecuencia este último grupo muestra un elevado grado de 
empirisismo y tiende a operar en un conjunto de resoluciones espacial y temporal 
amplias. Los modelos conceptuales y de base física son generalmente capaces de 
operar tanto a resolución de evento como de forma continua, y presentan una 
representación espacial más detallada. Sin embargo aún son pocos los ejemplos de 
modelos capaces de simular eventos de tormenta sin minimizar la representación 
de los procesos que intervienen en la respuesta de una cuenca hidrográfica. Para 
las agencias encargadas del manejo del suelo y agua, la implementación de 
modelos complejos se ve limitada por el hecho de que requieren el desarrollo e 
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implementación de tecnología que les permita tener una buena base de datos con 
una adecuada resolución espacial y temporal, lo cual demanda grandes recursos 
económicos. 
Un gran número de modelos de erosión están basados—al menos 
parcialmente—en la ecuación USLE (Wischmeier & Smith, 1978). Algunos 
ejemplos son los modelos AGNPS (Agricultural Non Point Source Pollution, 
Young et al., 1989), ANSWERS (Areal Nonpoint Source Watershed Enviroment 
Response Simulator, Beasley et al., 1989), EPIC (Erosion Productivity Impact 
Calculator, Sharpley & Williams, 1990), o SWAT (Soil and Water Assessment 
Tool, Arnold, 1996), los cuales pueden clasificarse por ello de modelos semi-
empíricos. Entre los modelos que optan por una representación conceptual de la 
erosión se encuentran KINEROS2 (Kinematic and Runoff Erosion Model, Smith 
et al., 1995a y 1995b) y EUROSEM (European Soil Erosion Model, Morgan et 
al., 1998) a escala de pequeña cuenca, o CREAMS (Chemicals, Runoff and 
Erosion from Agricultural Management Systems, Knisel, 1995) a escala de gran 
cuenca. La descripción y comparación de distintos modelos de erosión ha 
generado abundante bibliografía (p. ej. de Roo, 1996; Jetten et al., 1999 y 2003; 
Bathurst, 2002; Merritt et al., 2003). 
 
A continuación se describen algunos de los modelos de erosión más 
importantes, siguiendo aproximadamente el orden cronológico de su desarrollo o 
primera publicación. En la Tabla 1 se comparan las principales características de 
los modelos analizados.  
 
USLE 
La ecuación USLE (Wischmeier & Smith, 1978) ha sido el modelo de 
erosión empírico más utilizado. Fue desarrollado para erosión laminar (interrill) y 
en regueros (rill) basado en un amplio registro (aprox. 10,000 parcelas/año) de 
datos experimentales en parcelas agrícolas, por lo que su aplicación se limita a 
superficies de 1 hectárea aproximadamente. Aunque la USLE fue desarrollada en 
EEUU, ha sido utilizada en todo el mundo (p. ej. Pilesjo, 1992; Bartsch et al., 
2002; Sánchez-Andrés et al., 2007). La predicción de la pérdida de suelo anual 
promedio se obtiene como función de seis factores: 
A = R K L S C P, 
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donde A (ton ha-1 año-1) es la pérdida de suelo promedio; R (MJ mm ha-1 año-1) es 
el factor de erosividad de la precipitación; K (ton ha h ha-1 MJ-1 mm-1) es el factor 
de erodibilidad del suelo, o la pérdida de suelo por unidad de erosividad de la 
lluvia y de la escorrentía, medido sobre una parcela de 22.1 m de largo y 1.83 m 
de ancho, con una pendiente constante del 9 %. ; L S es el factor topográfico que 
incluye la longitud de la ladera (L) y la pendiente (S), y representa la razón de 
pérdida de suelo con respecto a la parcela de 22.1 m y 9% de pendiente; C es el 
factor de manejo de suelo y cobertura vegetal, expresado como la razón de 
pérdida de suelo con respecto a una parcela bajo barbecho continuo; P es el factor 
de las medidas de conservación del suelo, expresado como la razón de pérdida de 
suelo con respecto a un sistema de laboreo en pendiente. 
La USLE ha sido modificada y adaptada a muy diversos casos en los últimos 35 
años. Algunos ejemplos son la ecuación MUSLE (Modified Universal Soil Loss 
Ecuation, Williams, 1975), RUSLE (Revised Universal Soil Loss Ecuation, 
Renard et al., 1991 y 1994), ANSWERS (Areal Nonpoint Source Watershed 
Enviroment Response Simulator, Beasley et al, 1989), RUSLE-3D (Mitasova et 
al., 1996; Mitas & Mitasova, 1998) y SLEMSA (Soil Loss Estimation Model for 
Southern Africa, Elwell, 1981). La historia del desarrollo de la USLE y sus 
respectivas modificaciones ha sido descrita en Lane et al. (1995). 
 
 ANSWERS 
El modelo ANSWERS (Areal Nonpoint Source Watershed Enviroment 
Response Simulator, Beasley et al., 1989), es uno de los primeros modelos 
espacialmente distribuidos a escala de cuenca. La principal característica de este 
modelo es que integra dentro de su estructura la ecuación de continuidad de 
sedimento de Foster & Meyer (1977), y las bases conceptuales para el modelo de 
enrutamiento del agua desde la ladera de Nearing et al. (1994). ANSWERS 
ambicionaba llegar a ser una herramienta de gestión, capaz de predecir el efecto 
de distintos escenarios de uso del suelo y prácticas agrícolas, mediante una 
descripción de la erosión altamente basada en procesos. 
 
CREAMS 
CREAMS (Chemicals, Runoff and Erosion from Agricultural Management 
Systems model, Knisel, 1980) es un modelo que predice la escorrentía, la erosión 
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y el transporte de contaminantes en parcelas agrícolas de superficie inferior a 
Tabla 1. Características de distintos modelos de erosión y transporte de sedimentos(adaptado de 




cinco hectáreas. El modelo fue desarrollado como una herramienta para evaluar 
los efectos de diferentes prácticas agrícolas sobre agentes contaminantes 
transportados por la escorrentía superficial y del agua contenida en el suelo por 
debajo del nivel de las raíces. El modelo puede operar sobre eventos o de forma 
continua. En el caso de la forma continua, puede operar sobre largos periodos de 
tiempo que van desde los dos hasta los 50 años. Aunque CREAMS utiliza varios 
aspectos de la USLE para la simulación de la erosión laminar (interril), evalúa 
también la erosión en regueros y la sedimentación en el cauce y a lo largo de la 
ladera, utilizando una aproximación de balance de masas. A este respecto, 
CREAMS representó un esfuerzo pionero en la simulación de la erosión como la 
combinación de procesos de arranque, transporte y sedimentación de partículas 
actuando a diferentes escalas temporales y espaciales. 
KINEROS2 
El Modelo KINEROS2 (Kinematic Runoff and Erosion Model, Smith et 
al., 1995b) es un modelo de base física de tipo semi-distribuido, que desagrega 
una cuenca hidrográfica en una serie de superficies rectilíneas y canales 
ensamblados en una estructura topológica. Temporalmente es un modelo basado 
en eventos, que usa el modelo de infiltración de Smith & Parlange (1978) y la 
ecuación de onda cinemática como aproximación al enrutamiento de la escorrentía 
superficial y el flujo de sedimentos. 
 
EPIC 
El modelo EPIC (Erosion Productivity Impact Calculator, Williams et al., 
1983) tiene como objetivo la cuantificación de la productividad del suelo. Predice 
los efectos de distintas estrategias de manejo sobre las dinámicas del agua, los 
sedimentos, los nutrientes y los pesticidas en una cuenca específica. Simula la 
escorrentía superficial, el flujo de retorno, la percolación y la evapotranspiración. 
Trabaja con un intervalo temporal de simulación diario y puede abarcar períodos 
de entre 1 y 4000 años. 
 
MMF 
El modelo MMF (Morgan-Morgan-Finney Model, Morgan et al., 1984; 
Morgan, 2001) es un modelo agregado en el espacio (trata la parcela como una 
unidad) y en el tiempo (predice tasas de erosión anuales). Simula la erosión 
Los modelos de erosión: una revisión 
103 
debida al impacto de gotas de lluvia y a la tensión de cizalla de la escorrentía 
superficial. La capacidad de transporte y la erosión debida al flujo superficial son 
funciones del caudal y la pendiente. 
 
PESERA 
El modelo PESERA (Pan-European Soil Erosion Risk Assessment , 
Kirkby et al., 2000) proporciona una estimación de base física mas detallada del 
proceso de la erosión a través del territorio Europeo que otros modelos 
desarrollados anteriormente, y ha sido desarrollado para dar respuesta a la 
situación actual del riesgo de erosión en toda Europa. El modelo predice la 
erosión ya teniendo en cuenta el comportamiento fenológico de cada cultivo, y 
por tanto tiene el potencial de responder a los cambios de clima y de la utilización 
del suelo. Las desventajas del modelo PESERA son el requerimiento de una 
compleja base de datos. Además el modelo considera una serie de 
simplificaciones acerca de los procesos simulados lo que limita su adaptación a 
las circunstancias locales donde se pretenda aplicar. Actualmente el modelo 
PESERA esta en curso de ser calibrado y validado en distintas resoluciones. 
 
AGNPS 
AGNPS (Agricultural Non-Point Source Pollution, Young et al., 1989) es 
un modelo de base física para la simulación de pequeñas cuencas a resolución de 
evento. Su versión a escala de tiempo continua se denomina AnnAGNPS 
(Annualized AGNPS). Posteriormente a su formulación inicial, se han integrado 
otros modelos que simulan procesos adicionales. AGNPS utiliza una 
representación del paisaje basada en una matriz de celdas que tiene en cuenta la 
variabilidad espacial de los elementos del paisaje y en la cual es posible 
identificar la red de drenaje y la divisoria de aguas. Los componentes físicos y 
químicos son transportados desde su origen, los cuales se depositan ya sea en el 
sistema de drenaje o a la salida de la cuenca. Es posible identificar las zonas en 
donde se produce la carga de contaminantes, así como la ruta por la cual se 
transporta. Los datos que se usan para la modelación continua se integran al 
modelo por medio de una base de datos relacional que además puede usarse para 





El modelo WEPP (Water Erosion Prediction Project, Nearing et al., 1989) 
es un modelo de base física desarrollado en EEUU de manera conjunta entre el 
servicio de investigación agrícola, el servicio de conservación del suelo, el 
servicio forestal del y la agencia de suelos, con el objetivo de reemplazar a la 
ecuación USLE como herramienta de gestión (Laflen et al., 1991). El modelo fue 
desarrollado para incorporar los mecanismos principales que controlan la erosión 
hídrica, calculando tanto la erosión laminar (interrill) como la erosión en regueros 
(rills), asumiendo que las tasas de arranque y sedimentación están en función de la 
capacidad de transporte. El modelo se puede aplicar a tiempo de evento o a 




El modelo SWAT (Soil and Water Assessment Tool, Arnold et al., 1995) 
procede del modelo SWRRB (Simulator for Water Resources in Rural Basin, 
Williams et al., 1985). Es un modelo de simulación a escala de evento diseñado 
para predecir los efectos de cambios en las condiciones ambientales de una cuenca 
(clima, vegetación, gestión de embalses, utilización de aguas subterráneas, etc.) 
sobre la producción de escorrentía, la erosión y el transporte de sedimentos y 
contaminantes químicos en cuencas grandes (hasta 1500 km2). La representación 
espacial es agregada, ya que el área de estudio se subdivide en unidades más 
pequeñas con características hidrológicas homogéneas. Puede efectuar simulación 
continua desde un año hasta cien años, con intervalo temporal diario. El módulo 
hidrológico se basa en una ecuación de balance de masas, teniendo en cuenta la 
precipitación, la escorrentía superficial, la evapotranspiración, la infiltración y la 
escorrentía subterránea. A continuación se aplica la ecuación MUSLE para la 
cuantificación de la erosión, mientras que para el transporte de sedimento utiliza 
el concepto de potencia de la corriente (Bagnold, 1977). 
 
EROSION-3D 
EROSION-3D (von Werner, 2000) es un modelo de base física para 
simular eventos de tormenta en pequeñas cuencas hidrográficas. El modelo 
incluye el arranque de partículas de suelo por la energía de la lluvia y por la 
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escorrentía superficial mediante una ecuación empírica dependiente de 
coeficientes adimensionales. Posteriormente el modelo calcula el transporte del 
sedimento generado, la sedimentación y finalmente la erosión neta en cada celda 
que conforma la cuenca. Adicionalmente, se calcula la cantidad de escorrentía, la 
concentración de sedimento y la distribución espacial del tamaño de grano 
(porcentaje de arcillas y limos). 
 
LISEM 
El modelo LISEM (Limburg Soil Erosion Model, de Roo et al., 1996; de 
Roo & Jetten, 1999) es espacialmente distribuido y está diseñado para simular la 
erosión neta a escala de parcela, y fue concebido como herramienta de gestión y 
planificación. LISEM incorpora dentro de su estructura diferentes procesos como 
la interceptación de la precipitación, el almacenamiento superficial en pequeñas 
depresiones, la infiltración, el movimiento vertical del agua a través del suelo, la 
escorrentía superficial, el flujo en el cauce, el arranque de partículas del suelo por 
la escorrentía superficial y el transporte de partículas por la escorrentía superficial. 
LISEM no es capaz de simular la erosión concentrada en regueros y cursos de 
agua (rills y gullies). La modelización del arranque de partículas de suelo incluye 
el efecto de la energía de la lluvia y de la escorrentía superficial. 
 
EUROSEM 
EUROSEM (European Soil Erosion Model, Morgan et al., 1998) es un 
modelo de base física basado en eventos que predice la erosión del suelo en 
pequeñas cuencas hidrográficas. Primero simula la erosión sobre una simple 
pendiente plana o segmento. Subsecuentemente, el segmento se relaciona con la 
modelización del proceso en toda la ladera. La pérdida de suelo se calcula como 
una descarga de sedimentos definida como el producto de la tasa de escorrentía y 
la concentración de sedimentos en el flujo, dando el volumen de sedimento que 
pasa un punto dado por unidad de tiempo, cuyo calculo se basa en la ecuación de 
balance de masas (de Roo et al., 1996). El arranque de partículas por impacto de 
las gotas de lluvia se deriva de mediciones de cohesión del suelo. La 
representación espacial en cascada de planos y elementos de los cauces de una 
cuenca hidrográfica, común a los modelos WEPP, KINEROS2 y EUROSEM, 
hace que sea necesario considerar de manera uniforme las propiedades de cada 
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uno de los segmentos, lo que es un inconveniente a la hora de representar cuencas 
de gran extensión. 
 
LASCAM 
LASCAM (Large Scale Catchment Model, Viney & Sivapalan, 1999) es 
un modelo conceptual que integra los procesos de arranque y transporte de 
partículas en una cuenca subdividida en una topología de laderas y cauces 
interconectados. El modelo utiliza la ecuación USLE para predecir la pérdida de 
suelo puntual, y posteriormente asume que el transporte del sedimento generado 
se produce en condiciones limitadas por la capacidad de transporte de la 
escorrentía. LASCAM se diseñó como una herramienta capaz de modelar los 
efectos de los cambios de uso de suelo y el clima. El modelo incluye seis 
parámetros adimensionales que requieren de un proceso de calibración, por lo que 
es necesario contar con un registro de cargas de sedimento observadas en uno o 
más puntos de la cuenca. 
 
SHETRAN 
SHESED/SHETRAN (Bathurst, 2002) es un modelo de base física, 
espacialmente distribuido, basado en el modelo hidrológico SHE (European 
Hydrological System, Abbott et al., 1986a y 1986b) y en un modelo de erosión 
previo (SHESED, Whicks & Bathurst, 1996). A partir de la simulación 
hidrológica en rejilla de SHE, SHETRAN simula la erosión por impacto de gotas 
de lluvia, y el transporte del material erosionado por escorrentía superficial a 
escala de ladera. Una vez en los cauces, SHETRAN simula los componentes del 
transporte de carga de fondo junto con el material de entrada procedente de la 
escorrentía superficial en ladera. En el cauce, el proceso de enrutamiento de los 
sedimentos parte de la consideración de que cualquier carga de material fino 
(menor a 0.062 mm de diámetro) puede ser transportada por el flujo, pero para 




SEDNET (Sediment River Network model, Wilkinson et al., 2004) es un 
modelo espacialmente distribuido para estimar el aporte de sedimento desde las 
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laderas, regueros y taludes conectados con cada tramo de la red fluvial. El modelo 
incluye módulos para la predicción de la erosión laminar, por arroyada 
concentrada en regueros y la erosión lateral en los taludes del propio río. Para la 
erosión laminar se utiliza la ecuación USLE, asumiéndose que las laderas sólo 
aportan sedimento en suspensión. El modelo calcula la razón de aportación de 
sedimento (ingl. Hillslope Sediment Delivery Ratio), o ratio entre la erosión total 
en la ladera y la cantidad de sedimento en suspensión finalmente aportado a la red 
fluvial. Para la erosión en regueros el modelo considera el área de contribución, la 
resistencia del suelo y la densidad, tamaño (sección) y edad de los regueros. La 
erosión lateral se estima a partir de la altura del talud, la erodibilidad del material, 
el caudal de 1.58 años de recurrencia y el grado de cubrimiento vegetal de la 
ribera. El resultado del modelo es una tasa de erosión anual promedio. 
El transporte y sedimentación de la carga en suspensión y de fondo se 
modelizan de forma independiente dentro de la red fluvial. La capacidad de 
transporte se deriva a partir de la pendiente, las dimensiones del cauce y la 
velocidad crítica de las partículas. La cantidad de sedimento que no puede ser 
transportada se deposita en el propio tramo. El sedimento se enruta a lo largo de 
los distintos tramos de la red fluvial hasta que sale del área de estudio. En 
embalses y lagos se emplea un submodelo de capacidad de retención (ingl. trap 
efficiency), basado en el trabajo de Brune (1953), que se utiliza para estimar la 
sedimentación en el vaso del embalse. Se considera que toda la carga de fondo se 
deposita dentro del embalse, mientras que un porcentaje del sedimento en 
suspensión puede viajar aguas abajo de la presa. El porcentaje de sedimento en 
suspensión que queda atrapado dentro del embalse se relaciona estrechamente con 
el tamaño del mismo y con la entrada media anual de agua. 
 
STREAM 
El modelo STREAM (Sealing Transfer Runoff Erosion Agricultural 
Modification, Cerdan et al., 2002) es distribuido en el espacio pero agregado en el 
tiempo. Está considerado como un sistema experto en el cual se definen categorías 
de acuerdo con las características de diferentes regiones dentro de la cuenca 
objeto de estudio, definidas por los suelos y los usos del suelo. Cada región se 
clasifica, y de acuerdo con tablas preestablecidas se determina la interceptación, la 
infiltración y el almacenamiento superficial. Posteriormente se calcula la 
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escorrentía y la erosión para cada región. La escorrentía y los sedimentos se 
acumulan para cada evento de acuerdo con una red de drenaje generada a partir de 
la topografía y los surcos de labranza. 
 
CASC2D-SED 
CASC2D-SED es un modelo de base física y espacialmente distribuido 
desarrollado en la Universidad Estatal de Colorado, EEUU (Julien & Saghafian, 
1991 y 1995). El modelo simula la respuesta hidrológica de una cuenca durante un 
evento de tormenta, y la erosión y sedimentación a lo largo de la ladera separando 
las partículas por tamaños. El sedimento es transportado de celda a otra mediante 
la ecuación de difusión en dos dimensiones. Una descripción de este modelo 
puede encontrarse en Rojas (2002). 
 
Discusión y conclusiones 
Puede decirse que los modelos de erosión son adecuados o no en función 
del nivel de adaptación a los objetivos que motivaron su diseño y a las 
limitaciones (de datos, etc.) existentes. La aplicación de un modelo determinado a 
un caso de estudio concreto, sin embargo, se ve limitada por la disponibilidad de 
datos, de manera que no siempre es posible utilizar el modelo más adecuado en 
función de sus características (procesos, escalas espacial y temporal, resolución, 
etc). Por ejemplo, los modelos de base física son más apropiados para escala 
pequeñas, siendo sin embargo difíciles de aplicar regionalmente debido a que 
exigen una alta disponibilidad de datos que a menudo no existen o son costosos de 
generar para zonas de estudio extensas. A modo de regla general puede decirse 
que los tres grandes tipos de modelos (empíricos, conceptuales y de base física) 
representan una escala creciente en cuanto a complejidad y requerimiento de 
datos, por lo que los dos primeros tipos han sido utilizados con preferencia para 
estudios de tipo regional. 
Entre la bibliografía consultada, las preferencias de los investigadores por 
ciertos tipos de modelo reflejan en gran parte dos puntos de vista: énfasis en los 
procesos que son simulados o en los resultados finales (predicción de la erosión). 
En este sentido, el tipo de resultados que se espera obtener del uso de un modelo 
de erosión es el factor determinante a la hora de decidirse por un tipo de modelo u 
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otro (Fig. 2). Si el objetivo se inclina por comprender los procesos y su 
interacción temporal y espacial, será necesario recurrir a un modelo de base física. 
En cambio, si el propósito es únicamente obtener una estimación de la erosión, se 
podrá optar por recurrir a modelos conceptuales o empíricos. En este caso, la 
disponibilidad o no de datos de calibración (en forma tasas de erosión, series 
temporales de exportación de sedimento, etc) condicionará la elección hacia los 
modelos empíricos o los conceptuales. Finalmente, el tipo de modelo condicionará 
aspectos como la resolución espacial y temporal, o el tamaño del área de estudio. 
El desarrollo de un modelo de erosión para cumplir unos objetivos 
concretos no es fácil, pero la elección de un modelo para su aplicación a un caso 
de estudio particular tampoco resulta tarea sencilla. El número de factores a tener 
en cuenta es muy elevado, al igual que el número de modelos existentes, y resulta 
difícil conseguir una visión de conjunto de las distintas opciones. En este trabajo 
hemos revisado un conjunto de modelos de erosión de amplia difusión y 
representativos de las distintas aproximaciones existentes, y se han discutido 
varios aspectos fundamentales de los mismos como son el tratamiento de las 
 
 
Figura 2. Diagrama de decisión para seleccionar un modelo de erosión. 
Capítulo 3 
110 
dimensiones espacial y temporal, sus requerimientos de datos y los principales 
problemas para su aplicación. Sin pretender ser una guía para la elección del 
modelo más adecuado para cada caso concreto, esta información debe servir para 
establecer elementos de comparación entre los distintos modelos de erosión, y se 
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Soil erosion and sediment delivery to streams are important environmental 
problems and major concerns in sustainable development. In recent years several 
tools have been proposed for assessing the delivery of sediment from hillslopes to 
stream networks, but there are still few examples of their application to large 
basins, and studies include a discussion of calibration and validation issues. In this 
study a spatially distributed soil erosion and sediment delivery model 
(WATEM/SEDEM) was applied to the watershed of the Barasona Reservoir 
(1,504 km2, Central Spanish Pyrenees), which is drained by the Ésera and Isábena 
rivers. Model calibration and validation was based on the depositional history of 
the Barasona Reservoir and suspended sediment records over 3 years (May 2005 
to May 2008) at the outlet of the Isábena River. Despite interannual differences in 
precipitation and runoff, it was possible to establish an optimum value (7−23) for 
the ktc parameter. This enabled estimation of the long-term average annual 
sediment yield to the reservoir, as well as the relative contribution of each river. 
Large spatial variability in hillslope sediment delivery was found, and the major 
sediment sources were in the lower part of the watershed (agricultural fields) and 
in the badlands developed on Eocene marls in the middle part of the watershed 
(Pyrenean Inner Ranges). The relative importance of sediment source areas was 
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assessed in relation to land use, and the relationship between the sediment 
delivery ratio and the catchment area was studied as a function of the 
geomorphological units. For the moment WATEM/SEDEM remains mainly as a 
researcher’s tool, until either the problem of the scarcity of soil erosion data or the 
need for calibration of the transport parameters will be solved.  
 
Keywords: soil erosion, sediment yield, reservoir sedimentation, sediment 
delivery ratio, sediment sources. 
 
Resumen 
La erosión del suelo y la entrega de sedimentos a los causes de los ríos son 
problemas ambientales claves en el desarrollo sustentable. En los últimos años 
varias herramientas han sido propuestas para estimar la entrega de sedimentos 
desde las laderas a los causes, pero en la actualidad hay pocos ejemplos de su 
aplicación a escala de cuenca, y su estudio incluye una discusión sobre el procesos 
de calibración y validación. En esta investigación se ha aplicado un modelo de 
erosión y entrega de sedimento espacialmente distribuido (WATEM/SEDEM) en 
la cuenca del embalse de Barasona (1504 km2, Pirineo Central Español), la cual es 
drenada por los ríos Ésera e Isábena. La calibración y validación del modelo se 
basó en el registro histórico de sedimentos depositados en el embalse de Barasona 
y un registro de 3 años de sedimentos en suspensión (Mayo-2005 a Mayo-2008) a 
la salida del Río Isábena. A pesar de las diferencias interanuales  en las 
precipitaciones y en la generación de escorrentía, fue posible establecer un valor 
óptimo de ktc (7−23). Esto hizo posible la estimación de la producción media 
anual de sedimentos a largo periodo en el embalse, así como la contribución 
relativa a cada uno de los ríos. Se encontró una gran variabilidad espacial en la 
entrega de sedimentos desde las laderas, así las mayores áreas fuentes de 
sedimentos se localizaron en la parte más baja de la cuenca cercana al embalse 
(campos agrícolas) y en las cárcavas desarrolladas sobre margas eocenas ubicadas 
en la parte media de la cuenca (depresión intermedia). Se estimo la importancia 
relativa de las fuentes de sedimentos en relación a los usos de suelo, y la relación 
entre el coeficiente de entrega de sedimentos y el área de las subcuencas como 
una función  de las unidades geomorfológicas. Por el momento el modelo 
WATEM/SEDEM permanece principalmente como una herramienta de 
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investigación, hasta que el problema de escases de datos de erosión o la necesidad 
de calibración de los parámetros relativos al transporte sea solucionados. 
Palabras clave: erosión del suelo, transporte de sedimentos, producción de 





Soil erosion and sediment yield to streams are geomorphological processes 
exacerbated by land degradation, and constitute significant environmental 
conservation threats because of the areal extent typically involved. Estimates 
indicate that one-sixth of the global land area is affected by accelerated water 
erosion (Schröter et al., 2005). Soil erosion is a natural process that can be 
strongly accelerated by land use and climate change, representing an important 
hazard to the long-term sustainability of agriculture and ecosystem services. 
Therefore, erosion and is receiving increasing attention from local, national, 
transnational, and global policy makers (e.g., UN, 1994; EC, 2002; COST634, 
2005). To develop environmental and land use management plans policy makers 
require quantification of erosion rates at regional and global scales, and for 
various sediment sources, allowing erosion prevention efforts to be concentrated 
in places where the benefit will be greatest (de Vente et al., 2008). Erosion and 
sediment production is thus of both theoretical and practical interest. 
Although most erosion and sediment deposition processes have been 
studied in detail, modeling of the link between on-site soil erosion and total 
sediment yield at the outlet of a catchment is often problematic because of the 
difficulties associated with modeling of a cascading system, and also because of 
the lack of detailed input data at regional scales (100−10,000 km2). Regional scale 
soil erosion maps must be used with caution, as it is difficult to make well-
founded policy decisions based on such maps if there are no reliable estimates of 
errors in predicted erosion and sediment yield rates. A direct comparison of the 
predicted erosion rates with field observations, which is necessary for quantifying 
the accuracy of estimates, is usually not possible because it is not practically or 
financially feasible to acquire long-term, spatially distributed soil erosion data. In 
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the best instances, data are available only on the sediment transported by the main 
rivers in a catchment, and these data seldom span a long time period. An 
alternative approach is the use of sedimentation records in lakes and reservoirs. 
The mean annual sediment volume trapped in reservoirs can be measured, 
providing valuable sediment flux information at regional scales (the size of the 
contributing area) and over long periods (since the year of construction or last 
cleaning of the reservoir). However, not all eroded sediment reaches the outlet of 
a drainage basin, as a significant proportion is typically deposited at intermediate 
locations depending on the drainage density, the spatial configuration of the relief, 
and the land cover. Assessment of this aspect requires a basic understanding of the 
spatial patterns, rates, and processes of sediment transport on a regional scale. 
Most regional erosion models do not consider the spatial variability of 
sediment supply to streams. In some cases an average erosion rate is estimated for 
an entire catchment using the universal soil loss equation (USLE, Wischmeier & 
Smith, 1978) or its revised version (RUSLE, Renard et al., 1991) in conjunction 
with a sediment delivery ratio (SDR) parameter to determine the sediment supply 
from the hillslopes to the streams (e.g., Williams, 1975; Arnold et al., 1998). The 
use of the SDR parameter accounts for the well-known fact that most of the 
sediment generated by soil erosion gets deposited within the watershed, and only 
a fraction of it will reach the stream system to be evacuated through the watershed 
outlet. Many empirical regression equations have been developed to predict the 
SDR from hillslopes to streams based on the catchment area alone (e.g., Roehl, 
1962; Vanoni, 1975; Walling, 1983; Ferro & Minacapilli, 1995). Recent advances 
in numerical modeling and the availability of spatial data on land use, soils, 
topography, and climate have enabled soil erosion maps of high spatial resolution 
to be constructed at regional scales, mostly using an USLE/RUSLE  approach 
(e.g. Jäger, 1994; Van der Knijff et al., 2000; Van Rompaey et al., 2000; Lu et al., 
2001). A very simple method based on a fixed sediment delivery ratio is used to 
calculate the proportion of eroded sediment delivered to the stream network (e.g., 
Prosser et al., 2001). However, this approach does not consider the spatial 
variability in sediment delivery processes. It has been shown that the SDR is not 
homogenous across a watershed, but varies with changes in watershed area and 
slope (Osterkamp & Toy, 1997). 
WATEM/SEDEM is a spatially-distributed erosion and sediment transport 
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model based on the RUSLE equation. The model predicts sediment delivery to 
streams using a sediment transport capacity equation and a cascading transport 
model (Van Rompaey et al., 2001a). WATEM/SEDEM has been applied to 
catchments representing a wide range of environmental conditions; these include 
the cultivated loess areas of central Belgium (Van Rompaey et al., 2001a; 
Verstraeten et al., 2002); hilly areas of the Czech Republic (Van Rompaey et al., 
2003a); a variety of ecosystems in Italy (Van Rompaey et al., 2005); and forested 
mountain areas in South Africa (Van Rompaey et al., 2003b). Using data on 
reservoir sedimentation rates from 61 Spanish catchments, de Vente & et al. 
(2008) compared three spatially distributed models of soil erosion and sediment 
yield: WATEM/SEDEM, the physically based Pan-European soil erosion risk 
assessment (PESERA), and a newly developed spatially distributed scoring model 
(SPADS). SPADS and WATEM/SEDEM produced the best results, explaining up 
to 67% and 47% of the variation in sediment yield, respectively. The ability of 
WATEM/SEDEM to model hillslope sediment yield to streams at the regional 
scale using shuttle radar topography mission digital topographic map (SRTM 
DTM) data was assessed by Verstraeten (2006). These and other applications 
suggest that WATEM/SEDEM is a valid tool for assessing spatial patterns of 
erosion and sediment flux on the landscape. However, some questions of the 
model’s appliction still arise, such as the need for a spatially distributed 
calibration (Takken et al., 1999, 2005; Vigiak, 2006) or the importance of 
processes not included in the model (de Vente et al., 2008). 
The main objective of the present study was to assess soil erosion and 
sediment yield in a mountain basin using typically available data such as a digital 
terrain model (DTM), land cover/land use maps, and bathymetrical data on the 
long-term sediment yield. The Ésera River basin was selected for the case study 
because of the importance of the Barasona Reservoir and the availability of 
previous research findings on the depositional history of the reservoir. We 
describe the compromises adopted in calibrating the model, and discuss the 





Materials and methods 
Hillslope sediment delivery model 
WATEM/SEDEM was used to estimate the sediment flux from hillslopes 
to the stream network in the Barasona Reservoir catchment. A detailed description 
of the model has been provided by Van Oost et al. (2000), Van Rompaey et al. 
(2001a) and Verstraeten et al. (2002); in this report only the basic principles are 
described. 
WATEM/SEDEM is a grid-based model that uses IDRISI GIS raster 
layers as input. In the first step the model calculates (equation 1) the annual soil 
erosion per grid cell, based on a 2D application of the RUSLE model (Renard et 
al., 1991): 
 
,        (1) 
 
where E is the mean annual soil loss (kg m−2 y−1), R is a rainfall erosivity factor 
(MJ mm m−2 h−1 yr−1), K is a soil erodibility factor (kg h MJ−1 mm−1), LS2D is a 
slope-length factor (Desmet & Govers, 1996) to account for flow convergence in 
a complex topography of 2D landscape, C is a dimensionless crop management 
factor, and P is a dimensionless erosion control practice factor. 
 In the second step the generated sediment is routed down the slope until a 
stream cell is reached. Sediment on the hillslopes is assumed to be transported by 
the overland flow, according to the transport capacity equation (equation 2; Van 
Rompaey et al., 2001a): 
 
 ,      (2) 
 
where TC is the transport capacity (kg m−1 yr−1), ktc (m) is an empirical transport 
capacity coefficient that depends on the land cover, and s is the slope gradient (m 
m−1). For each grid cell a mass balance is computed, and the sediment input plus 
the sediment generated at the cell is either routed down slope (if it is lower than 
the transport capacity) or deposited (if it is greater than the transport capacity). 
Alternative formulations of the transport capacity exist. For example, Verstraeten 
et al. (2007) proposed a different equation for TC, devised for environments 
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where gully erosion is dominant. We used the original formulation as 
implemented in the WATEM/SEDEM 2004 software. 
The transport capacity parameter, ktc, represents the slope length needed 
to produce an amount of sediment equal to a bare surface with an identical slope 
gradient (Verstraeten, 2006). The ktc parameter is dependent on the land cover, 
and in previous applications of the model a distinction has usually been made 
between arable land (highly prone to erosion) and land not prone to erosion, 
including forests and pastures (Van Rompaey et al., 2001a, 2005; Verstraeten et 
al., 2007). It is also scale-dependent (i.e., it depends on the grid cell size) and 
needs to be calibrated for each application of the model. 
WATEM/SEDEM does not model permanent gully erosion nor fluvial 
transport processes (such as river bank erosion, floodplain sedimentation and 
channel storage), so all sediment in the model is directly delivered to the outlet of 
the catchment as soon as it reaches a stream cell (Verstraeten & Prosser, 2008). 
Hence, sediment source and deposition areas within the stream network are 
ignored when computing the catchment sediment budget. Although the model is 
capable of identifying major sediment source areas on hillslopes and can estimate 
the relative contribution to the overall sediment budget of individual sub-
catchments and different land units, ignoring stream processes can introduce a 
bias during model calibration in catchments where these processes are important. 
 
Study area and data used 
The Ésera River basin 
The study area is drained by two major rivers: the Ésera River and its 
major tributary, the Isábena River (Fig. 1). The river catchments cover an area of 
1504 km2 (1066 km2 and 438 km2, respectively) in the Central Spanish Pyrenees, 
and are located in the Ebro basin between 42°3ʹ′ N, 0°16ʹ′ W and 42°42ʹ′ N, 0°42ʹ′ 
W. Part of the headwater (12.9 km2) was discounted as effective drainage area 
because it drains by a subterranean route through Devonian limestone karst to the 
Garona River, on the Atlantic (northern) side of the Pyrenees; this represents an 
average discharge loss of about 3 m3 s−1 from the Ésera River (López-Moreno et 
al., 2002). The basin formed by the Ésera and Isábena rivers is characterized by 
heterogeneous relief, vegetation and soils. Elevation ranges from 450 m asl in the 
southern and central parts to 3,404 m asl in the Ésera subcatchment and 2,720 m 
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asl in the Isábena subcatchment, in the northern part (Fig. 2A). 
The lithology of the area (Fig. 2B) comprises geological structures 
organized in several units trending WNW–ESE : (i) the axial zone of the Pyrenees 
(Axial Pyrenees), composed of Paleozoic rocks (quartzites, limestone, shales) and 
granodiorites with peaks above 3,000 m asl; (ii) the Inner Ranges, which is a huge 
overthrusting fold of Cretaceous and Paleogene sediments composed mainly of 
limestones and sandstones, which results in a craggy relief; (iii) the Inner 
Depressions (Campo), which is formed on more erodible materials (marls) giving 
a relatively smooth relief; (iv) the prePyrenean molasses, which are composed of 
continental Oligocene sediments (conglomerates, sandstones) giving an abrupt 
relief and smooth divides; and (v) the External Ranges, which are composed of 
limestone and bound the basin to the south. 
The soil types (Fig. 2C; based on Machín, 1990) reflect the importance of 
mineral soils with little development (including regosols, leptosols and fluvisols; 
53% of the area) and soils with a noticeable accumulation of organic matter, 
including kastanosems (32% of the area). Other soil types are poorly represented 
in the study area. 
The climate is typical of mountain areas; it is wet and cold from Atlantic 
and Mediterranean influences (García-Ruíz et al., 2001), and has strong 
 
 
Figure 1. Location of the Barasona watershed study area and rain gauge stations (P029 Samper, P030 
Las Paules, P031 Casallera, P032 Castigaleu, E046 Mediano, E047 El Grado, E050 Escales, E065 
Baserca, A258 Ésera-Campo, A047 Isábena-Capella, C081 El ciego); Capella flow gauge station 
(A047). The photograph shows silting of the Barasona Reservoir. 
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north−south gradients. The average annual precipitation and temperature range 
(respectively) from more than 2000 mm yr−1 and 4°C in the headwaters to less 
than 500 mm yr−1 and 12°C at the Barasona Reservoir. Late spring (May−June) 
and autumn (November), followed by summer are the wettest periods. Storms are 
common, with the most intense usually occurring in summer and autumn. For 
example, in the Ésera River headwaters more than 200 mm of rainfall in 24 h is 
expected for a 100 year return period (Chueca & Julián, 2002). Snow covers the 
soil above 1700 m asl from mid November to May (Del Barrio et al., 1990), and 
the greatest river discharges tend to occur in May−June, and occasionally in 




Figure 2. Description of the study area: A) digital terrain model (DTM); B) lithologic map (DGA, 
2006) and structural geomorphologic units of the Ésera−Isábena watershed; C) soil types (Machín, 
1990); and D) land use map derived from CORINE (2000) land cover data. 
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Based on the land use/land cover map (Fig. 2D; CLC, 2000) the area comprises 
scrubland and grassland (36%), forests (32%), fields under agriculture (16%), 
areas with little or no vegetation (14%), water bodies (< 1%), and infrastructure 
and built-up areas (< 1%). 
 
The Barasona Reservoir 
The Barasona Reservoir, close to the mouth of the Ésera River, was built 
in 1932 for irrigation and power generation (Fig. 1). The initial water capacity 
was 71 × 106 m3. In 1972 the height of the dam was increased and the maximum 
storage capacity reached 92 × 106 m3. The reservoir has a surface area of 
approximately 692 ha, a maximum depth of 60 m, and an average depth of 16.5 
m. The installed capacity of the power station is 26 MW. The Aragón and 
Cataluña canal originates in the reservoir and provides irrigation water to 104,850 
ha of arable land. The irrigation season extends from March to October, with 
maximum demand occurring from May to August. At the end of the irrigation 
season, prior to the autumn and winter rainfall, the reservoir water level is 
typically low enough to expose the bottom sediments over large areas (see 
photograph, Fig. 1). Over the past 65 years there has been a considerable loss of 
storage capacity in the reservoir (e.g. Avendaño et al., 1997a, 1997b; Navas et al., 
1998; Valero-Garcés et al., 1999). Until the early 1950s the reservoir was drained 
every year from bottom outlets, which resulted in most of the deposited sediments 
Table 1. Average annual sediment delivery data for the Ésera and Isábena basins. 
 




Obs. Method* SY (Mg yr-1) SSY (Mg ha-1 yr-1) 
Ésera-Isábena (1932-1996) 1504 64 WD 526,400 3.50 
Isábena (May 2005 to May 2006) 438 1 GS 90,410 2.03 
Isábena ((May 2006 to May 2007) 438 1 GS 250,290 5.62 
Isábena ((May 2007 to May 2008) 438 1 GS 212,070 4.77 
*Observation method: WD = measurement of water depths in the Barasona Reservoir in 1996 (Sanz 
Montero et al., 1996); GS = measurement at the gauge station in the Isábena River (López-Tarazón et 
al., 2009). SY: sediment yield (Mg yr−1); SSY: average annual area-specific sediment yield (Mg ha−1 
yr−1). 
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being flushed out because of the kinetic energy provided by the inflowing river 
water (Ebro Water Authority – CHE technicians, personal communication). After 
the 1950s the operational management regime changed due to malfunctions in the 
bottom outlets, so they were not operated. A seismic survey in 1995 indicated that 
the reservoir had lost approximately one-third of its initial water storage capacity; 
the volume of accumulated sediment in the reservoir was about 16–18 × 106 m3, 
with a maximum thickness of 20–25 m near the dam wall (Sanz Montero et al., 
1996). After years of reservoir siltation the bottom outlets had become plugged. 
They were replaced in an operation that involved the complete drawdown of the 
reservoir after the irrigation season over three consecutive years (1995–1998). 
Limited sediment removal was done during these years mechanically dredging the 
sediments near the dam wall. However, most of the accumulated sediment was not 
affected by these operations. Sanz Montero et al. (1996) used bathymetric 
techniques to obtain an estimate of 3.50 Mg ha−1 yr−1 for the specific sediment 
yield of the Barasona watershed (Table 1), a value within the range for other 
reservoirs in the Pyrenees. 
 
Model inputs 
The input data required to run the WATEM/SEDEM model were supplied 
in the form of IDRISI GIS raster layers (Clark Labs Inc.), each with which 
identical resolution and spatial coverage. For this study we used a spatial 
resolution of 20 × 20 m, based on the recommendation of Van Rompaey et al. 
(2001a). The input data layers were a digital terrain model (DTM), a drainage 
network map, a land use map, a rainfall erosivity map, a soil erodibility map, and 
a crop management map. 
The DTM plays a central role in WATEM/SEDEM. It is used to calculate 
the slope gradient and the length−slope factor (LS2D), and for routing the sediment 
downstream. We used a DTM with a spatial resolution of 1 m elaborated by the 
Spanish Ministry of Agriculture using photogrammetric restitution. The grid 
resolution of the DTM was then reduced to the 20 × 20 m grid by averaging the 
values on the original grid. A pit-filling algorithm (Planchon & Darboux, 2001) 
was used to guarantee the hydrological connectivity to the watershed outlet 
among all pixels of the DTM. 
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A map of the stream network was generated using the RUNOFF module in 
IDRISI, with the assumption that an upstream catchment area greater than 1 km2 
defined a channel. The 1 km2 threshold represents an upper limit beyond which 
sediment deposition is highly unlikely because of concentrated overland flow 
(Verstraeten et al., 2007). The use of this value generated a river channel network 
that closely matched the drainage network coverage at the 1:50,000 scale, which 
was provided by the Hydrographic Confederation of the Ebro River (Fig. 3). 
The land use/land cover map was a reclassification of the CORINE 2000 
Project land cover data (Fig. 4A). This dataset has a spatial resolution of 100 × 
100 m and is divided into 46 thematic categories. The categories were grouped 
into five major classes: cultivated land, forest, grassland, infrastructure and built-
up areas, and water bodies. The original map was resampled to match the spatial 
resolution used in the study, using the RESAMPLE algorithm implemented in 
IDRISI. 
The soil erodibility factor (K-factor of the RUSLE model) describes the 
susceptibility of soil to erosion by rainfall. Because of the lack of detailed soil 
maps it was necessary to analyze soil samples from the study area. A total of 76 
sites generally encompassing the spatial variability of soil types/land cover 
combinations were sampled in triplicate. The K-factor values were determined 




Figure 3. Comparison of the drainage network map from the Ebro River Water Authority (CHE) at 
the 1:50,000 scale (dashed lines) and the drainage network derived from the DTM using a threshold 
value of 1 km2 contributing area (continuous line). The area shown is 12 × 12 km. 
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,     (3) 
where Ktext is a soil erodibility factor (Mg h MJ−1 mm−1) and Dg is the geometric 
 
 
Figure 4. Input data derived from the database of the Ésera−Isábena watershed: A) parcel map, 
derived from the land use/land cover map; B) soil erodibility map (K-factor in RUSLE, Mg h MJ−1 
mm−1); C) rainfall erosivity map (R-factor in RUSLE, MJ mm ha−1 h−1 yr−1); and D) crop management 
map (C-factor in RUSLE). 
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mean weight diameter of the primary soil particles (fraction < 2 mm). Dg was 
determined using a Coulter laser diffraction particle size analyzer (Coulter LS 
230) for the 2−2000 µm fraction, following removal of organic matter. The K-
factor values were then corrected to reflect the effect of stones in the soil surface 
on soil erodibility (Box, 1981), according to equation 4: 
 
,        (4) 
 
where St is the weight of stones in the topsoil, expressed as a percentage of the 
total weight of the topsoil. Soils on the steeper slopes of the Barasona Reservoir 
watershed are relatively shallow, and hence the potential for erosion on these 
slopes is lower. Few field data were available to use equation 4, but a field survey 
based on 228 observations showed that stoniness was related to a large extent to 
the slope gradient, so in most cases slopes steeper than 20% had a stone cover 
higher than 25%. Following this observation, we accounted for stoniness by 
halving the K-factor of those slopes with a gradient exceeding 20% (Fig. 4B). The 
resulting K-factor map (Fig. 4B) is conservative, as many of the steeper slopes in 
the Barasona Reservoir watershed are almost devoid of topsoil, and hence erosion 
is minimal. The steepest slopes often consist of bare rock (i.e. K-factor = 0). 
The rainfall erosivity factor (R-factor) is used to represent the impact of 
rain on soil erosion, and is based on the rainfall amount and intensity. Maps of R-
factor values were implemented for the area using a database of 12 selected 
rainfall series from the SAIH system (automatic hydrological information 
network) of the Hydrographic Confederation of the Ebro River (Fig. 1). Each 
station provides precipitation data at a time resolution of 15 min. The system 
started in January 1997 and is the only dense network in the region providing data 
at a subdaily resolution. We used all available data series to calculate R-factor 
values for the periods May 2005 to May 2006, May 2006 to May 2007 and May 
2007 to May 2008. For the period 1955−2008, coinciding with the depositional 
history of the Barasona Reservoir, no high time resolution data were available, so 
we used an approximation based on daily rainfall data (Angulo-Martínez et al., 
2009; Angulo-Martínez & Beguería, 2009). The rainfall erosivity indices used 
were the RUSLE R-factor (Brown & Foster, 1987) and the average EI30 index. 
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The latter complements the information provided by the R-factor, as it is more 
influenced by the greatest erosivity events. R-factor maps for the study area (Fig. 
4C) were derived from the 12 selected rainfall series point estimations using the 
smoothing splines method (Angulo-Martínez et al., 2009). We did not use an R-
equivalent factor for considering the effect of snow melt, as this process is only 
relevant in the highest parts of the catchment, which are mostly covered by bare 
rock or debris. 
A crop management factor (C-factor) was used to define the susceptibility 
of various land uses and covers to erosion by water. C-factor values were applied 
to each land use category according to the values proposed by the Spanish 
Institute for Nature Conservation (ICONA; Almorox et al., 1994): 0 for water and 
urban land uses (i.e. no erosion); 0.010−0.300 for forest land cover; 0.080−0.200 
for scrubland; 0.045−0.150 for pasture; 0.100−0.400 for arable land; and 
0.166−0.800 for bare soil categories (for more details see Table 2). A C-factor 
map was constructed by applying those values to the land uses defined by the 
CORINE land cover map (CLC, 2000; Fig. 4D). 
Table 2. Values of the C-factor assigned to the Corine land cover/land use map. 
 




Grassland with sparse bare 
soil AGRNS 0.250  Opencast mine MINAS 0.800 
Mixed conifers and 
deciduous forest BMIXT 0.012  
Scrubland in sparse 
coniferous forest MTBOP 0.080 
Badlands CARCA 0.800  Alpine grassland MTHU 0.200 
Spaces in construction CONST 0.000  Dense scrubland MTMT 0.080 
Herbaceous agriculture CUREH 0.040  
Scrubland with low 
density MTPD 0.200 
Dryland crops CUSEC 0.250  Olive tree orchards OLIVOS 0.400 
Sport installations DEPOR 0.000  
Areas with sparse 
vegetation OROF 0.700 
Reservoirs EMBAL 0.000  Grassland PASTIM 0.120 
Evergreen forest ENCIQ 0.045  Conifers PINOS 0.012 
Deciduous forest FRCA 0.034  Grassland PRADE 0.004 
Vineyard in dryland FRUS 0.400  Grassland of wet clime PSSUH 0.150 
Glacier GLACI 0.800  Ephemeral watercourse RAMBLA 0.800 
Industry zone INDUSI 0.000  Rivers banks RIBERA 0.034 
Lake LAGO 0.000  Bare rock ROCPT 0.800 
Mosaic of annual crops with 
permanent crops in dryland MCAPES 0.250  Bare soil SUDES 0.800 
Mosaic of annual crops with 
permanent pasture in dryland MCAPRS 0.250  Peat bog TURBA 0.800 
Mosaic of permanent 
irrigated crops MCPR 0.040  Urban zone-continuous URBC 0.000 
Mosaic of permanent 
dryland crops MCPS 0.250  
Urban zone-
discontinuous URBDE 0.000 
Mixed deciduous forest MFROND 0.010   
Open urban 






WATEM/SEDEM requires calibration of the maximum (ktcmax) and 
minimum (ktcmin) values of the transport capacity coefficient for soil under 
cultivation and a dense forest cover, respectively. It has been suggested 
(Verstraeten, 2006) that the ratio between these parameters should be kept 
constant during the calibration process, which has the effect of aggregation into 
one parameter. Calibration is usually performed using data on sediment yield at 
the catchment outlet. The original model was calibrated using observed data on 
sediment yield from 21 catchments in southern Flanders in Belgium (Van 
Rompaey et al., 2001a; Verstraeten & Poesen, 2001), from which values of 42 m 
for nonarable land and 75 m for cultivated fields were obtained. In a more recent 
case study values of 75 m and 250 m were obtained for the same surface types 
(Verstraeten et al., 2006). It is not surprising that ktc values are so variable, as 
Van Rompaey et al. (2001a) pointed out that a combined erosion–transport model 
can only be calibrated for a specific combination of grid size and routing method. 
The use of different routing methods and/or grid sizes results in different 
calibration values. 
Calibration of the ktcmax/ktcmin for the Ésera−Isábena watershed was 
performed for the three-year period May 2005 to May 2008 using suspended 
sediment records from the Capella gauge station (López-Tarason et al., 2009), 
located at the outlet of the Isábena River (Table 1). The R-factor was computed 
for each of the three years (937, 2180 and 1900 MJ mm ha−1 h−1, respectively) 
from available rainfall data. The annual sediment yield of the Isábena River was 
then computed by modifying the values of ktcmax and ktcmin at discrete steps 
among predefined values. For each combination of ktcmax and ktcmin a sediment 
yield value was predicted for each year, allowing comparison of the values 
predicted by WATEM/SEDEM with those measured at the gauge station. The 
Nash-Sutcliffe model efficiency statistic NS (Nash & Sutcliffe, 1970) was used as 
a measure of likelihood according to equation 5: 
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 ,      (5) 
 
where n is the number of observations, Oi is the observed value, Omean is the mean 
observed value, and Pi is the predicted value. NS can range from −∞ to 1, and 
represents the proportion of the initial variance accounted for by the model. The 
closer the value of NS is to 1, the more efficient is the model. Additionally, the 
relative root mean square error (RRMSE) was used as an estimate of the model 
accuracy according to equation 6. 
 
      (6) 
 
Both NS and RRMSE were calculated for the total sediment yield (SY; Mg yr−1) 
and the area-specific sediment yield (SSY; Mg ha−1 yr−1). 
In using annual sediment yield data we were extending the application of 
the model, as WATEM/SEDEM was intended for calculation of the long-term 
mean annual soil erosion rate and sediment export, and not for a specific year or 
event. In fact, our approach represents estimating the mean annual sediment yield 
from only three years of data, which is quite short a period, considering that 
sediment transport by streams often exhibits large interannual variation, as does 
annual discharge. However, we choose to use the data on annual sediment yield 
due to i) the fact that these were measured data, and not a bold estimation of 
sediment yield from more indirect sources such as a bathymetric survey, and ii) 
the applied interest in checking whether annual sediment data, despite of a short 
record, could be used for obtaining a reliable calibration of WATEM/SEDEM. 
The use of annual sediment yield data, in addition, allowed us to reserve the long-
term (1955-1995) sediment deposition record from a reservoir bathymetric survey 




Application to the Barasona watershed and model validation 
  Using the ktcmax and ktcmin values obtained from calibration for the Isábena 
River subcatchment, the model was applied to the entire Barasona watershed. This 
enabled comparison of the values predicted by the model between the sediment 
yields of the two river basins during the calibration period (relative contribution of 
each river basin), and between the long-term sediment yield to the reservoir and 
the depositional history in the Barasona Reservoir. The model results were also 
used to determine the major sediment sources within the Barasona watershed in 
relation to land use, and the geological and morphological setting.  
 
Results and Discussion 
Model calibration 
The results of the calibration process using 3 years of sediment yield data 
at the outlet of the Isábena catchment are shown in Figure 5. The 2D goodness-of-
fit plots clearly show the problems encountered when attempting to calibrate two 
parameters with only one variable: it is not possible to find a single set of 
parameters that optimizes the error function. Instead, there is a range of possible 
parameter combinations that yield equally good results, represented as a ‘valley’ 
in the RRMSE plot or a ‘ridge’ in the NS plot. In the case of the Isábena River we 
employed data from each of 3 years, which can be considered to be experimental 
replications, but this did not affect the difficulty associated with calibrating two 
parameters using data on only one variable (the sediment yield at the catchment 
outlet). 
For the situation shown in Figure 5 it is advisable to transform the 
optimization problem into a one-dimensional problem by combining both 
parameters into one, for example by fixing a constant ratio between the 
parameters; this was the approach we took in this study, as also used by many 
others who also employed WATEM/SEDEM. However, this introduces an 
additional problem because there are an infinite number of equally valid ratios 
between ktcmin and ktcmax. Differences between these parameter combinations 
would be restricted to the relative contributions of different land cover types (i.e., 
the differences in sediment yield among land cover types would become greater as 
the ratio between the parameters increased), but the final sediment yield at the 
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catchment outlet would remain the same. In other words, the fact that sediment 
yield at the catchment outlet is accurately predicted does not mean that also the 
spatial patterns of erosion and sediment fluxes are accurately predicted, so the 
results obtained must be taken with care. Here we used the ratio 1:3.33, which is 
in the range of typical values used in other areas: i) 1:3.33 in central Belgium 
(Verstraeten et al., 2006; Verstraeten, 2006); values ranging between 1:3.80 and 
1:2.20 for mountainous and non-mountainous areas in Italy (Van Rompaey et al., 
2005); iii) 1:3.89 for seven small catchments in South-Africa (Van Romapey et 
al., 2001b; Verstraeten et al., 2001); iv) 1:2.50 for the Czech Republic (Van 
Rompaey et al, 2003a); and v) 1:3.33 for the south-western part of Slovenia 
(Keestra et al., 2009). Other authors, however, came up with values as high as 
1:1.79 (Van Rompaey, 2001a). 
By adopting a fixed ratio of 1:3.33 between ktcmin and ktcmax it was 
 
 
Figure 5. Calibration of the transport capacity parameters ktcmin and ktcmax (m) in the Isábena sub-
catchment based on annual sediment yield (SY) data at the Capella gauge station, outlet of the 
Isábena River (López-Tarason et al., 2009): goodness of fit surface plots as measured by the RRMSE 
(left) and the NS (right) statistics on the two dimensional space determined by both parameters. In 
both cases green represents the best fit. The slashed line on both plots represents a 1/3 relationship 
between ktcmin and ktcmax. 
Table 3. Predicted sediment yield (SY) and specific sediment yield (SSY) from the hillslopes to the 
river network in the Isábena sub-catchment, based on the best parameterization of ktcmax and ktcmin 
from calibration (23 and 7 m, respectively). 
 









May 2005 to May 2006 937 108,178 90,410 2.47 2.03 
May 2006 to May 2007 2180 250,686 250,290 5.72 5.62 




possible to derive a single best-parameter set, which corresponded to 7 m and 23 
m, respectively (Fig. 6). These values coincide with those obtained for calibration 
in a large watershed in the Scheldt River (Verstraeten, 2006). The results of 
simulation in the Isábena catchment using these values are shown in Table 3. 
Despite differences in the amount of precipitation and runoff in the 3 years of the 
calibration period, the simulated values of SY and SSY were very close to 
observed values. 
However, it is clear that calibration of the transport capacity parameters is 
a very important issue of WATEM/SEDEM that has yet to be adequately solved, 
so further research is needed to address the uncertainties involved. It seems clear 
that, for getting reliable estimation of spatial erosion and sediment transport 
patterns a spatially distributed validation is required, as it has been suggested by 
some authors (Takken et al 1999, 2005; Vigiak 2006). 
 
Regional scale hillslope sediment delivery 
Relative contribution of each river basin 
Application of the calibrated parameter set to the entire Barasona 
watershed (Ésera and Isábena rivers) for the 3 calibration years allowed 
estimation of the total sediment yield to the reservoir during that period, and 
assessment of the relative contributions of each sub-catchment (Table 4). The SY 
for the period May 2005 to May 2006 (0.4 × 106 Mg year−1) was 50% lower than 
for the other 2 years, and the SSY (2.69 Mg ha−1 year−1) was 24% lower than the 
average estimated from a bathymetric survey in the Barasona Reservoir (3.50 Mg 
ha−1 year−1; Sanz-Montero et al., 1996). These differences can be attributed to the 
 
 
Figure 6. Calibration of the transport capacity parameters ktcmin and ktcmax (m) in the Isábena sub-
catchment based on annual sediment yield (SY) data at the Capella gauge station, outlet of the 
Isábena River (López-Tarason et al., 2009), when the ratio between them was kept constant (1:3.33): 
RRMSE (left) and NS (right) statistics. 
Modelización regional de la erosión y fuentes de sedimento 
 141 
average annual runoff and precipitation for the period May 2005 to May 2006 
(674 hm3 and 824 mm, respectively). The value for average annual runoff was 
lower than the long-term average for the period 1955−2008 (755 hm3 year−1; σ = ± 
298 mm year−1), and for precipitation was lower than the long-term average for the 
period 1970−2008 (870 mm year−1; σ = ± 311 mm year−1) (Fig. 7). The R-factor 
for the period May 2005 to May 2006 was also the lowest registered in the 3 
years. 
In contrast the SSY predicted for the latter 2 years (May 2006 to May 
2008) was approximately 60% higher than the long-term average (3.50 Mg ha−1 
year−1). This difference cannot be explained by the runoff recorded in this period 
(766 hm3 year−1), which was similar to the long-term average for the period 
1955−2008 (Fig. 7). However, precipitation (1,162 mm year−1) was significantly 
higher than the long-term average for the period 1970−2008 (Fig. 7), as were the 
R-factor values. For the entire period the runoff time series matched the time 
series of annual precipitation quite well, with the exception of some anomalous 
years in which the annual runoff was lower than average despite a high 
 
 
Figure 7. Comparison of precipitation and runoff over the period 1955 to 2008 (CHE). 
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precipitation record (e.g., 1979, 1992, 1999, 2000, 2007, and 2008; Fig. 7). We 
observed that in all such cases these years were preceded by 1 or more years with 
very low precipitation. A mechanism possibly explaining this multi-annual 
behavior of runoff is deep aquifer recharge, which occurs at a much slower rate 
than other processes of the catchment hydrological cycle. However, we lacked the 
data to prove this hypothesis. 
The results suggest that a small increase in annual precipitation can trigger 
a significant increase in SSY, as was observed in the period May 2006 to May 
2008. López-Tarazón & et al. (2009) analyzed the same data and related the high 
sediment yield in these years to erosion by snowmelt, which may have caused a 
large sediment contribution that was retained in channels until floods occurred. 
The relative contribution of the two sub-catchments was very similar for 
the 3 years of the calibration period (approximately 70% for the Ésera River and 
30% for the Isábena River; Table 4). This was not surprising as the two 
catchments have similar geology and land cover characteristics, and the values 
reflect their relative sizes. 
 
Sediment yield in the long term, and a comparison with the depositional history of 
the Barasona Reservoir 
Table 5 shows the simulation results for sediment yield for the entire 
Table 4. Predicted sediment yield (SY) and specific sediment yield (SSY) from the hillslopes to 
the river network for the entire Barasona watershed (Isábena and Ésera rivers) in the three years 
used for calibration, based on the best parameterization of ktcmax and ktcmin (23 and 7 m, 
respectively), and the percent contribution from the Ésera catchment. 
 
Period SY (Mg yr-1) SSY (Mg ha-1yr-1) Contribution Ésera river (%) 
May 2005 to May 2006 404,495 2.69 68 
May 2006 to May 2007 941,087 6.26 71 




Table 5. Long-term predicted gross erosion, sediment yield (SY), specific sediment yield (SSY) 
and sediment delivery ratio (SDR) for the entire Barasona watershed, based on the best 
parameterization of ktcmax and ktcmin (23 and 7 m, respectively), and the percent contribution 





















2008 1323 5,907,963 561,199 3.73 70 10.52 
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Barasona watershed over the period 1955−2008. The objective of the simulation 
was to predict the long-term averages of SY and SSY using an average value of 
the R-factor for that period. The average SY was estimated to be 0.56 × 106 Mg 
year−1 (Table 4). The sediment trapping coefficient for the Barasona Reservoir is 
90.15% (Almorox et al., 1994), so the amount of sediment trapped in the reservoir 
was approximately 0.50 × 106 Mg year−1. The SSY was estimated to be 3.73 Mg 
ha−1 year−1, a value very close to the long-term sediment yield of 3.50 Mg ha−1 
year−1, obtained from a bathymetric survey. This result is significant as it validates 
the calibration performed using only 3 years of data from a single sub-catchment 
in the area. However, this result must be taken with care, since three years of data 
are very few for a reliable estimation of the mean annual sediment yield in a 
complex basin. 
This SSY yield obtained is similar to that estimated from reservoir 
sediment accumulation elsewhere in the Spanish Pyrenees. Almorox & et al. 
(1994) obtained an estimate of 4.12 Mg ha−1 year−1 for the Yesa Reservoir in the 
Aragón River basin, and similar or higher numbers have been calculated for small 
experimental catchments in the French Alps (Mathys et al., 2005), the Eastern 
Pyrenees (Gallart et al., 2005), and the Central Pyrenees (García-Ruiz et al., 
2008), which encompass a variety of bedrocks and climates. 
To assess the SDR (SY/gross erosion rate; expressed as a percentage) we 
calculated the gross soil erosion rate (5.9 × 106 Mg year−1) as the net soil erosion 
for the area (i.e., total sediment production) before sediment was routed down the 
hillslopes to the stream network. The predicted SDR value at the outlet of the 
watershed was approximately 10%, which is high but not extreme. For example, 
Van Rompaey & et al. (2007) reported an SDR of 28% for a catchment of 1,960 
km2 in the Czech Republic; Verstraeten & et al. (2007) found SDR values of 
20−39% for catchments of 164−2,173 km2 in Australia; Fryirs & Brierley (2001) 
estimated an extremely high SDR of almost 70% in the Bega River catchment 
(New South Wales, Australia), which caused dramatic changes to the river 
morphology; Romero Díaz & et al. (1992) found SDR values of 7−46% in the 
sub-catchments of the Segura River (Spain); and de Vente & et al. (2008) 
predicted SDR values ranging from 0.03% to 55% for 61 catchments in Spain. In 
this latter study the SDR estimated for the watershed of the Barasona Reservoir 
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was only 1.1%, but the R-factor used was obtained from gridded mean monthly 
rainfall values, whereas the present study used precipitation data with a 15 min 
resolution. In addition, the K-factor used by de Vente & et al. (2008) was based 
on erodibility maps from the European Soil Bureau, whereas we used a K-factor 
derived from soil samples collected at 76 sites within the area. These factors 
explain the order of magnitude difference in the estimates of total sediment 
production by de Vente’s group (2008), relative to the values obtained in our 
analysis. 
 
 Major sediment sources in the Barasona watershed 
The predicted sediment yield map for the period 1955−2008 was used to 
 
 
Figure 8. Map of predicted sediment delivery from hillslopes to the stream network in the Ésera-
Isábena watershed, and the principal sediment sources: A) predicted SY and SSY for the entire study 
area; B) Axial Pyrenees; C) Inner Depression (badlands on Eocene marls); and D) prePyrenean sector 
(dryland crops). 
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analyze the major sediment sources in the Barasona watershed (Fig. 8). The 
principal sediment sources were in the lowest part of the watershed, 
corresponding to fields under dryland crops, and the badlands on Eocene marls 
located in the middle part of the watershed (Pyrenean Inner Ranges; Fig. 8). In the 
upper part of the area (the Axial Pyrenees) the important erosion areas were 
mainly those at high elevation and with sparse land cover, but the transport of 
sediment from these areas to the stream network was only partial because of the 
presence of vegetation (Fig. 8B). The badland areas have high connectivity to the 
stream network, suggesting an elevated level of sediment supply (Fig. 8C). 
Moreover, the dryland crops were localized in a zone with low slope and 
relatively good connectivity (Fig. 8D). 
Table 6. Predicted sediment yield (SY) and specific sediment yield (SSY) for each land use / 







SSY     
(Mg ha-
1 yr-1) 
 Land uses/land cover Code 
SY  
(Mg   
yr-1) 




sparse bare soil AGRNS 30,715 122  Opencast mine MINAS 510 128 
Mixed conifers 
and deciduous 
forest BMIXT 10,460 14  
Scrubland in 
sparse coniferous 
forest MTBOP 81,116 42 
Badlands CARCA 72,519 337  Alpine grassland MTHU 16,297 18 
Spaces in 
construction CONST 0 0  Dense scrubland MTMT 23,851 26 
Herbaceous 
agriculture CUREH 848 9  
Scrubland with 
low density MTPD 25,094 67 
Dryland crops CUSEC 86,133 80  
Olive tree 
orchards OLIVOS 1,758 114 
Sport installations DEPOR 0 0  
Areas with 
sparse vegetation OROF 17,661 29 
Reservoirs EMBAL 0 0  Grassland PASTIM 16,057 64 
Evergreen forest ENCIQ 3,882 19  Conifers PINOS 29,188 10 
Deciduous forest FRCA 18,715 20  Grassland PRADE 10,244 15 
Vineyard in 
dryland FRUS 338 141  
Grassland of wet 
clime PSSUH 16,919 18 
Glacier GLACI 0 0  
Ephemeral 
watercourse RAMBLA 156 2 
Industry zone INDUSI 0 0  Rivers banks RIBERA 257 10 
Lake LAGO 0 0  Bare rock ROCPT 0 0 
Mosaic of annual 
crops with 
permanent crops 
in dryland MCAPES 16,392 60  Bare soil SUDES 47,995 61 
Mosaic of annual 
crops with 
permanent pasture 
in dryland MCAPRS 6,238 107  Peat bog TURBA 166 46 
Mosaic of 
permanent 
irrigated crops MCPR 279 47  
Urban zone—
continuous URBC 0 0 
Mosaic of 
permanent dryland 
crops MCPS 852 83  
Urban zone—
discontinuous URBDE 0 0 
Mixed deciduous 
Forest MFROND 10,710 34   
Open urban 




Major differences in sediment yield were also found among land uses 
(Table 6). The principal sediment sources comprised four categories: the badland 
areas (CARCA), dryland crops (CUSEC), scrubland in sparse coniferous forest 
(MTBOP), and bare soil (SUDES); the SY values for these land uses types were 
moderate to high, ranging from 47,995 to 86,133 Mg year−1, and accounted for 
approximately 55% of the total SY in the watershed (Table 6). 
The badland areas had the highest SSY (337 Mg ha−1 year−1). According to 
the Food and Agriculture Organization (FAO, 1980) this value is very high, and 
very similar to the 302 Mg ha−1 year−1 reported by Martínez-Casasnovas & Poch 
(1997) and the 600 Mg ha−1 year−1 reported by Regüés & et al. (2000) for badlands 
in the Vallcebre catchment (eastern Pyrenees). Other studies have estimated 
erosion in the Spanish Pyrenees using remote sensing at regional (Beguería, 2006; 
Alatorre & Beguería, 2009) and catchment (Fargas et al., 1997) scales. These 
studies have shown that badland systems developed on Eocene marls constitute 
the main sediment sources in the Central Pyrenees, with important consequences 
for siltation of reservoirs (Valero-Garcés et al., 1999). In the Spanish Pyrenees a 
combination of favorable relief and climatic conditions is coupled with highly 
erodible marl outcrops, explaining the presence of badland systems with intense 




Figure 9. Sediment sources in the Ésera−Isábena watershed by sub-catchment (see Table 7 for a list of sub-
catchments). 
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al., 2007, 2008; Alatorre & Beguería, 2009). 
Dryland crop areas had also high SSY (80 Mg ha−1 year−1) and accounted 
for an important fraction of the SY of the entire watershed because of the large 
area occupied by this land use. Scrubland in sparse coniferous forest had a 
moderate SSY of 42 Mg ha−1 year−1, and bare soils (vegetal cover 15−50%) had a 
SSY of 61 Mg ha−1 year−1. The other land cover categories, which account for the 
largest fraction of the area, had lower SSY values ranging between: 2 and 29 
(Table 6). In general, the values obtained were slightly higher than mean soil 
erosion rates reported for various land uses in Europe, as corresponds to a 
mountain area with high relief energy and long slope lengths. Thus, Kosmas & et 
al. (1997) reported mean soil erosion rates of 0.008−1.43 Mg ha−1 year−1 in plot 
studies under diverse land use/land cover conditions in France, Greece, Italy, 
Portugal, and Spain. Cerdán & et al. (2006) reported mean rates of soil loss 
Table 7. Sub-catchments of the Ésera−Isábena watershed: Axial Pyrenees (codes 1−10); Inner 
Depression (codes 11−18); and pre-Pyrenees sector (codes 19−23). 
 
Code Catchments Area (ha)   Code Catchments Area (ha) 
1 Llisat basin 219,408  13 
Ésera River basin (intermediate 
sector) 1,638,270 
2 Ibones de Eriste basin 15,468  14 Bacamorta basin 312,768 
3 Eriste River basin 371,156  15 Rialbo River basin 747,392 
4 Ibones de Eriste basin 21,304  16 Gabás basin 274,980 
5 
Ibones de Batisielles/Perramó 
basin 53,328  17 Villacarlí basin 426,608 
6 Estós River basin 445,696  18 
Isábena River basin 
(headwater) 1,601,940 
7 Ésera River basin (headwater) 807,296  19 
Isábena River basin (low 
sector) 1,882,660 
8 Vallibierna basin 351,164  20 Ribera basin 473,236 
9 Peñascaro basin 323,748  21 San Marcial basin 1,153,000 
10 Urmella basin 287,516  22 Pinares basin 455,748 
11 Viu basin 356,748  23 Ésera River basin (low sector) 2,240,580 
12 Barbaruéns basin 584,996        
 
Table 8. Relationships between the sediment delivery ratio (SDR) and the catchment area for 
the Barasona Reservoir catchment in this study (Axial Pyrenees, Inner Depression and pre-
Pyrenees;), and from other published reports. 
 
Relationship R2 Study area Reference 
 0.53 Axial Pyrenees  
 0.81 Inner Depression  
 0.72 pre-Pyrenees  
   Vanoni (1975) 
   USDA (1972) 





through sheet and rill erosion of 0.05−31.62 Mg ha−1 year−1 for various land uses in 
Mediterranean environments, with an overall mean of 7.87 Mg ha−1 year−1; 
however, the estimated average erosion rate was about 0.83 Mg ha−1 yr−1 if extreme 
erosion rates on bare soils and in vineyards were excluded. 
A total of 23 sub-catchments in the Barasona catchment were also 
analyzed, corresponding to the main rivers and tributaries (Fig. 9; for more details 
see Table 7). The sub-catchments in the Axial Pyrenees had the lowest SY values, 
with an average of 7,200 Mg year−1 (σ = ± 6,800 Mg year−1). For sub-catchments 




Figure 10. Changes in the sediment delivery ratio throughout the Ésera−Isábena watershed: sub-
catchments in the Axial Pyrenees (triangles), the Inner Depression (squares) and the prePyrenean 
sector (circles). 
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average SY was 30,900 Mg year−1 (σ = ± 16,200 Mg year−1), and sub-catchments 
in the prePyrenean sector had the highest SY values (20,000−93,000 Mg year−1; 
average = 46,450 Mg year−1, σ = ± 29,000 Mg year−1); the largest extent of dryland 
crops was located in this sector. 
There was a strong relationship between SY and catchment area, A, 
expressed as a logarithmic function (Fig. 10A). However, the catchment size was 
not the only variable explaining differences in sediment yield. The SSY, which 
relates the sediment yield (SY) to the catchment area (A), revealed a more 
complex pattern. In general the SSY is expected to decrease with increasing A, as 
the travel time required for particles to reach the stream network increases, as 
does the number of sediment sinks available in the landscape (Parsons et al., 
2006; de Vente et al, 2007). In our case a negative relationship between SSY and 
A was found for catchments in the Inner Depression and the pre-Pyrenees, but an 
almost constant relationship was found for catchments in the Axial Pyrenees (Fig. 
10B). The reasons for this may include the greater importance of channel erosion 
compared to hillslope erosion in the latter area, which is characterized by high 
mountain relief (de Vente et al., 2007). The Bacamorta sub-catchment (number 
14) had the greatest SSY value (14 Mg ha−1 year−1) and appeared as an outlier in 
the SSY/A plots, as a result of the relative importance of badlands in this 
catchment (15%). The remaining sub-catchments had SSY values ranging from 1 
Mg ha−1 year−1 (number 10, Urmella) to 7 Mg ha−1 year−1 (number 22, Pinares). 
As sub-catchments are closed topographical units (except at the outlets), it 
was possible to compute the SDR for each sub-catchment. The SDR is a complex 
parameter that has been related to the area of the watershed, topographical 
conditions, relief energy, and rainfall (Gottschalk, 1964). A number of equations 
have been developed using area, runoff, relief, length, and bifurcation ratio as 
explanatory variables (Mitchell & Bubenzer, 1980; Wasson, 1994; Verstraeten et 
al., 2007). We found significant relationships between the SDR and A, expressed 
logarithmically (Fig. 10C and Table 8). With the exception of the equation for the 
Axial Pyrenees, the exponents of the exponential relationship were higher than 
those reported in previous studies, demonstrating the high variability of the 
SDR/A relationship and differences among geographical areas. 
The results showed clear differences among structural geomorphologic 
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units, both in the range of SDR values and in the slope of the SRD/A relationship. 
Sub-catchments in the Axial Pyrenees had the lowest SDR values (6−14%), and 
the decrease in SDR with respect to catchment area was the smallest (exponent = 
−0.1422). Although this is a high mountain environment, there are many 
intermediate sediment storages in the form of small depressions, lakes, and 
perched flat areas, in addition to a land cover mosaic that favors sediment 
retention at the interface between patches; this configuration partly explains the 
low SDR values. However, the drainage density in the Axial Pyrenees is the 
highest in the study area (1.11 km km−2) and the sub-catchments have very steep 
slopes. This results in an overall good connectivity with the stream network, 
resulting in a relatively small decrease in the SDR within the catchment area. 
The other two areas (the Inner Depression and the pre-Pyrenees) had 
higher average SDR values (7−22%) and showed a much stronger relationship 
between SDR and A (exponents = −0.7762 and −0.6549, respectively). The higher 
average values of the SDR in these two areas are attributable to erosive features 
that favor concentrated runoff processes such as badland formation, resulting in 
very high sediment delivery. In the pre-Pyrenees sector the role of the badland 
areas as a sediment source is complemented by the predominance of dryland 
cultivation fields, which are responsible for delivering a large amount of sediment 
to the streams (Kosman et al., 1997; Molinillo et al., 1997; González-Hidalgo et 
al., 2007). However, apart from the badland areas, the overall drainage density is 
lower in these two sectors (0.75 and 0.40 km km−2, respectively) than in the Axial 
Pyrenees, so the connectivity between sediment sources and the stream network 
decreases faster with increasing catchment areas. 
 
Conclusions 
In the present study sediment yield data derived from the depositional 
history of the Barasona Reservoir (SSY = 3.50 Mg ha−1 year−1) using 3 years (May 
2005 to May 2008) of suspended sediment monitoring at the Capella station at the 
outlet of the Isábena River were used to calibrate the spatially distributed soil 
erosion and sediment delivery model, WATEM/SEDEM. It was concluded that a 
comparatively simple model with only elementary process descriptions can be 
used to predict regional scale and RRMSE statistics for SY were 0.97 and 0.08, 
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respectively. Calibration of the annual sediment delivery from the hillslopes to the 
stream network with good accuracy. A consequence of the scale-dependence of 
model parameterization is that parameters have to be recalibrated if the model is 
to be run on another grid size or in other regions. In the present study 
WATEM/SEDEM was calibrated for a typical mountain watershed. Model 
predictions of SY and SSY were in good agreement with observed data. The NS 
ktc parameter for minimum (7) and maximum (23) transport capacity was in 
agreement with previous results reported to be optimal for watersheds of similar 
size and at the same spatial resolution, although under completely different 
environmental conditions (i.e. Verstraeten et al., 2007). The non-availability of 
spatially distributed data of soil erosion and sediment transport did not allow for a 
full two dimensional calibration, so a lumped approach was adopted by fixing the 
ratio between the two sediment transport parameters using literature values. This 
is a common compromise between users of WATEM/SEDEM, but it has the 
effect of introducing model uncertainty in the results concerning the spatial 
distribution of soil erosion and sedimentation. 
Based on the model results, the long-term average sediment yield in the 
Barasona Reservoir watershed is 0.56 × 106 Mg year−1 for a relative sediment yield 
of 3.73 Mg ha−1 year−1. A large proportion of the sediment comes from the lower 
part of the watershed (fields under dryland crops) and badlands on Eocene marls 
in the middle part of the watershed (the Inner Depression). The sediment budget 
showed that the Ésera sub-catchment contributed approximately 70% of sediment 
yield to the reservoir. Estimates of the SDR indicated that only a small proportion 
(10%) of total sediment production reached the catchment outlet over the period 
of the simulation (53 years). 
The use of a spatially continuous cascading model allowed detailed 
analysis of the relative contributions of different land uses and the sub-catchments 
of the basin. The relationships between gross sediment yield (SY; Mg year−1), 
area-specific sediment yield (SSY; Mg ha−1 year−1), and sediment delivery ratio 
(SDR), on the one hand, to the catchment area (A), on the other, differed among 
geomorphological units; this was attributable to differences in relief, drainage 
density, and land cover mosaic. 
Spatially lumped models provide reasonable predictions of sediment yield but 
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offer no insight into sediment sources. It is often claimed that the main advantages 
of spatially distributed approaches such as that of WATEM/SEDEM are that the 
model can serve as a decision-making tool for implementation of measures to 
prevent the on-site and off-site effects of soil erosion, and to asses the impacts of 
changes in land use or climate. However, the full potential of WATEM/SEDEM 
can only be reached if there is enough information to allow spatially distributed 
calibration of the sediment transport parameters. This requires data on soil erosion 
and deposition for different land uses within a catchment, and these data are very 
seldom available to the managers. As such, WATEM/SEDEM remains mainly as 
a researcher’s tool, until either the problem of the scarcity of soil erosion data or 
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Modelización distribuida de la erosión del suelo y fuentes 
de sedimento en una pequeña cuenca de montaña bajo 
escenarios de cambio de usos del suelo: utilización del 




Soil erosion and sediment yield are strongly affected by land use/land cover 
(LULC) changes. Spatially distributed erosion models are useful tools for 
comparing erosion resulting from current LULC with a number of alternative 
scenarios. In this study a spatially distributed soil erosion and sediment delivery 
model (WATEM/SEDEM) was applied to a small experimental catchment in the 
Central Spanish Pyrenees. Model calibration was carried out with a dataset of soil 
redistribution rates derived from 137Cs inventories along three representative 
transects, allowing capture differences per land use in the main model parameters. 
Model calibration based on the Nash-Sutcliffe model efficiency (NS) and relative 
root mean square error (RRMSE) showed a good convergence to a global 
optimum point, with a good approximation to the 137Cs erosion rates. Two LULC 
scenarios where then modeled reproducing the land use at the beginning of the 
twentieth Century and a hypothetic future scenario, and to compare the simulation 
results to the current LULC situation. The results show a notable reduction of soil 
erosion and sediment delivery to the stream during the last decades as a result of 
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the abandonment of traditional land uses (mostly agriculture) and subsequent 
vegetation re-colonization. The simulation allowed also assessing differences in 
the sediment sources and sinks within the catchment.  
Keywords: soil erosion, sediment transport, sediment yield, sediment delivery 




La erosión del suelo y la generación de sedimentos se ven fuertemente afectados 
por cambios en el uso y cobertura del suelo. Los modelos espacialmente 
distribuidos son herramientas muy útiles a la hora de comparar la erosión 
resultante con las condiciones actuales de usos y coberturas de suelo sobre una 
serie de escenarios alternativos o futuros. En este trabajo se ha utilizado un 
modelos espacialmente distribuido de erosión y entrega de sedimentos 
(WATEM/SEDEM) en una pequeña cuenca experimental en el Pirineo Central 
español. La calibración del modelo se realizó con un conjunto de datos de tasas de 
redistribución de suelos derivados de inventarios de Cesio-137 (Cs137) a lo largo 
de tres transectos representativos, lo que permitió registrar las diferencias entre los 
usos de suelo en los parámetros principales del modelo. La calibración del modelo 
se basó en dos estadísticos, la eficiencia del modelo de Nash-Sutcliffe (NS) y la 
raíz cuadrada del error medio (RRMSE). Los resultados mostraron un buen ajuste, 
permitiendo encontrar un valor óptimo global para cada uno de los parámetros, 
con una buena aproximación a las tasas de erosión obtenidas a partir de los 
inventarios de Cs137. Además, se evaluaron dos escenarios alternativos para 
comparar los resultados de la simulación con las condiciones actuales. El primer 
escenario consistió en reproducir las condiciones de uso de suelo que prevalecían 
a principios del siglo XX, y como un segundo escenario se establecieron 
condiciones futuras de sucesión vegetal. Los resultados muestran una notable 
reducción de la erosión del suelo y entrega de sedimentos a la red principal de 
drenaje durante las últimas décadas como consecuencia del abandono de los usos 
tradicionales del suelo (principalmente la agricultura) y la colonización posterior 
de la vegetación. La simulación también permitió evaluar las diferencias 
espaciales entre las distintas áreas fuente de sedimento y las zonas de 
sedimentación. 
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Soil erosion and sediment yield to streams are exacerbated by land 
degradation, and constitute significant environmental conservation threats because 
of the areal extent involved. Estimates indicate that one-sixth of the global land 
area is affected by accelerated water erosion (Schröter et al., 2005). A large 
fraction of this corresponds to mountain areas, where the energy relief contributes 
to increase soil erosion and sediment transport rates. It has been pointed out that 
land use / land cover (LULC) change is among the main factors explaining the 
intensity of soil erosion, even exceeding the importance of rainfall intensity and 
slope in some cases (García-Ruiz, 2010). The effects of LULC change on 
sediment transport rates usually raise attention from the local, national, 
transnational, and global authorities (e.g., UN, 1994; EC, 2002; COST634, 2005). 
Many studies have demonstrated that historical LULC change affected the 
sediment yield in drainage basins over the World (e.g., Dearing, 1992; Piégay et 
al., 2004; Cosandey et al., 2005; Gyozo et al., 2005).  
The impact of LULC change on the erosion and sediment yield are well 
understood qualitatively, but there is still little quantitative knowledge. Its study 
has been addressed in different ways: i) field suspended sediment load 
measurements and historical sedimentary archives (sediment accumulated in 
lakes) showed that deforestation and changes in the agricultural practices greatly 
influenced erosion and sediment transport (e.g., Valero-Garcés et al., 2000); ii) 
experimental catchments have been monitored worldwide in order to understand 
the factors that control runoff generation and sediment transport (e.g., Bosch & 
Hewlett, 1982), to obtain detailed information on different parameters for 
hydrological modeling and to assess the influence of LULC change on erosion 
rates and sediment yield (e.g., García-Ruiz et al., 2008). All these studies provided 
a deep insight in the interaction between LULC change and geomorphic 
processes. Such an approach, however, is very labour-intensive which restricts its 
application to many case studies. Moreover the methods do not allow scenario 
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analyses with possible future LULC change patterns such as those expected from 
various alternative management plans. 
Erosion models are useful tools for comparing erosion resulting from 
current LULC condition with a number of alternative LULC scenarios. Spatially 
distributed models allow determining not only the variation in the total sediment 
exported, but also assessing differences in sediment sources and the existence of 
sedimentation areas at intermediate locations within the watershed. Although most 
erosion and sedimentation processes have been studied in detail using 
experimental devices, assessing the link between on-site soil erosion and total 
sediment yield at the outlet of a catchment is often problematic because of the 
difficulties associated with mass conservation cascading systems. Recent 
advances in spatially distributed erosion and sediment transport models opened 
new possibilities to understand the complex spatial patterns of erosion and 
deposition within a catchment (Merrit et al., 2003). However, a direct comparison 
of predicted erosion rates with field observations, which is necessary for 
validating the accuracy of the estimates, is usually not possible because it is not 
practically or financially feasible to acquire long-term, spatially distributed soil 
erosion data. In the best instances data are available only on the sediment 
transported by the main rivers in a catchment, and these data seldom span a long 
time period. For example, it is common to rely on catchment-aggregated soil 
erosion rates derived from reservoir or lake sedimentation records for the 
calibration or validation of erosion and sediment transport models (e.g., de Vente 
et al., 2008). This allows predicting the total catchment sediment yield, but the 
capability to predict soil redistribution within the catchment is lost. The lack of 
spatially distributed soil erosion data is a major problem hindering the use of 
spatially distributed erosion models, and even makes model calibration not 
possible (Alatorre et al., submitted). 
In addition to modeling exercises, the difficulties associated with classical 
techniques for estimating erosion have led to research into new methods. In the 
last decades field measurements of fallout cesium-137 (137Cs) inventories have 
been used to determine soil redistribution rates at specific points in the landscape. 
Here soil redistribution refers to the net result of erosion and sedimentation over a 
period of approximately 50 years (Walling & Quine, 1990). The use of fallout 
radionuclides has attracted increasing attention as an alternative approach for 
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water-induced soil erosion analysis, and it has been applied successfully on a wide 
range of environments (e.g., Ritchie & McHenry, 1990; Walling & Quine, 1991; 
Navas & Walling, 1992; Collins et al., 2001; Bujan et al., 2003). Unlike the 
experimental devices described above, 137Cs soil redistribution estimates are 
related to a small sampling surface (usually a few dm2), and are often taken as 
point estimates when considered at the landscape scale. 
A simple approach for studying spatial patterns of soil redistribution from 
point 137Cs estimates is to get a sufficiently large sample and perform a spatial 
interpolation. 137Cs-derived soil redistribution rates have also been used for 
validating the results of process-based erosion models, including: i) empirical 
erosion models such as the Revised Universal Soil Loss Equation (RUSLE) (Ferro 
et al., 1998; López-Vicente et al., 2008); ii) spatially semi-distributed erosion 
models such as the Aerial Non-point Source Watershed Environmental Response 
Simulation (ANSWERS) and the Agricultural Non-point Source Pollution 
(AGNPS) (De Roo, 1993; Walling et al., 2003); and iii) fully spatially distributed 
physically based models such as the Limburg Soil Erosion Model (LISEM), 
SIBERIA and WATEM/SEDEM (Takken et al., 1999; Feng et al., 2010). 
The main objective of the present study was to assess soil redistribution 
and sediment supply to the stream network under land abandonment on a 
mountain catchment, using a spatially distributed model (WATEM/SEDEM) 
combined with 137Cs-derived soil redistribution estimates. The study area (the 
Arnás catchment in the Spanish Pyrenees) is an experimental area for which a 
good amount of data and process-knowledge exists, including sediment yield data 
at the catchment outlet that could be used for validation (Lana-Renault et al., 
2007b). In addition, 137Cs-derived soil redistribution rates were available from a 
previous study (Navas et al., 2005), allowing spatially-distributed model 
calibration under the current LULC situation. Two LULC scenarios were then 
modeled reproducing the land use at the beginning of the twentieth Century and a 
hypothetic future scenario, and the results compared to the current situation. We 
describe the compromises adopted in calibrating the model, and discuss the 
validity of the results and their application. The approach followed is transferable 




Materials and methods 
Hillslope sediment delivery model 
WATEM/SEDEM is a spatially-distributed soil erosion and sediment 
transport model based on the RUSLE model plus a sediment transport capacity 
equation and a cascading transport model, for predicting sediment delivery to the 
stream network (Van Rompaey et al., 2001). WATEM/SEDEM has been applied 
to catchments representing a wide range of environmental conditions; these 
include cultivated areas of central Belgium (Van Rompaey et al., 2001; 
Verstraeten et al., 2002); hilly areas of the Czech Republic (Van Rompaey et al., 
2003a); a variety of landscapes in Italy (Van Rompaey et al., 2005); forested 
mountain areas in South Africa (Van Rompaey et al., 2003b); hilly areas of the 
southeastern uplands of Australia (Verstraeten et al., 2007); and a variety of 
landscapes in Spain (de Vente et al., 2008; Alatorre et al., submitted). 
 WATEM/SEDEM was used to model soil erosion and the sediment flux 
from the hillslopes to the stream in a small catchment in the Central Pyrenees (see 
description of the sudy area, below). A detailed description of the model has been 
provided elsewhere (Van Oost et al. (2000), Van Rompaey et al. (2001), 
Verstraeten et al. (2002), so in this work only the basic principles are described. 
WATEM/SEDEM is a grid-based model that uses IDRISI GIS raster layers as 
input. In the first step the model calculates the annual soil erosion per grid cell, 
based on a 2D application of the RUSLE model (Renard et al., 1991): 
 
,        (1) 
 
where E is the mean annual soil loss (kg m−2 y−1), R is a rainfall erosivity factor 
(MJ mm m−2 h−1 yr−1), K is a soil erodibility factor (kg h MJ−1 mm−1), LS2D is a 
slope-length factor (Desmet & Govers, 1996) to account for flow convergence in 
a complex topography of 2D landscape, C is a dimensionless crop management 
factor, and P is a dimensionless erosion control practice factor. 
 In the second step the generated sediment is routed down the slope until a 
stream cell is reached. Sediment is assumed to be transported on the hillslopes by 
surface runoff, according to the following transport capacity equation (Van 
Rompaey et al., 2001): 
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,       (2) 
 
where TC is the transport capacity (kg m−1 yr−1), s is the slope gradient (m m−1), 
and ktc (m) is an empirical transport capacity coefficient that depends on the land 
cover. For each grid cell a mass balance is computed, and the sediment input plus 
the sediment generated at the cell is either routed down slope (if it is lower than 
the transport capacity) or deposited (if it is greater than the transport capacity). 
Alternative formulations of the transport capacity exist. For example, Verstraeten 
et al. (2007) proposed a different equation for TC, devised for environments 
where gully erosion is dominant. We retained the original formulation because 
gully erosion is not generally present and only occurs in certain parts of our study 
area. 
The transport capacity parameter, ktc, represents the slope length needed 
to produce an amount of sediment equal to a bare surface with an identical slope 
gradient (Verstraeten, 2006). The ktc parameter is dependent on the land cover, 
and in previous applications of the model it has been assumed to vary linearly 
between arable land highly prone to erosion, ktcmax, and densely vegetated areas 
less prone to erosion, ktcmin (Van Rompaey et al., 2001, 2005; Verstraeten et al., 
2007). It also depends on the grid cell size and needs to be calibrated for each 
application of the model. Calibration of ktc requires determining the optimum 
value of the two extreme values ktcmin and ktcmax based on observed erosion data. 
Since these values depend on the land cover, erosion data for different land cover 
types is needed for calibrating ktc. This data is seldom available, since in the best 
cases sediment yield data at the catchment outlet is the only data at hand. As a 
solution, it has been proposed that a fixed ratio between values ktcmax and ktcmin 
can be taken, reducing the problem to calibrating only one parameter, but there 
are no ways to decide which is the most appropriate value for that ratio, since it is 
dependent of the site characteristics. 
WATEM/SEDEM does not model channel erosion and sediment transport 
processes (such as river bank erosion, floodplain sedimentation and channel 
storage), so all sediment in the model is directly delivered to the outlet of the 
catchment as soon as it reaches a stream cell (Verstraeten & Prosser, 2008). 
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Hence, sediment source areas within the stream network are ignored when 
computing the catchment sediment budget. Although the model is capable of 
identifying major sediment source areas on hillslopes and can estimate the relative 
contribution to the overall sediment budget of individual sub-catchments and 
different land units, ignoring stream processes can introduce a bias during model 
calibration in catchments where these processes are important and the only data 
available are sediment yields at the catchment outlet. 
 
Study area and data used 
The Arnás catchment 
The Arnás catchment is located in the Borau valley, central Spanish 
Pyrenees, in the headwaters of the Aragón River (Figure 1A). It covers an area of 
2.84 km2 and its landscape corresponds to a middle mountain environment with 
altitudes between 910 and 1340 m above the sea level (Figure 1B and 1C). The 
climate is sub-Mediterranean with an Atlantic influence. The average temperature 
is 10 ºC. The average annual precipitation over the water years (October to 
September) for the reference period (October 1996- September 2009) was 930 
mm, whereas precipitation recorded at a nearby weather station (Aísa) for a longer 
period (1968-2002) was 1135 mm. Precipitation is slightly higher in autumn and 
spring due to frontal activity. Nevertheless, snowfall is not rare during the winter, 
and some storms occur in summer. Snow remains on the soil only for a few days 
per year, since the 0 ºC isotherm is located above 1600 m a.s.l. in winter. 
The catchment is underlain by Eocene flysch, with alternating marls and 
sandstones on which we identified different soil types, classified according to 
FAO (1989), the most abundant being Haplic Kastanozems, Calcaric Regosols 
and Rendsic Leptosols (Figure 1D). In general, they were alkaline with low 
electric conductivity (0.1 to 0.3 dS m-1), and average cation exchange capacity of 
20 cmol (+) kg-1. The main soil properties are summarized in Table 1. 
The Arnás ravine divides the catchment in two areas with different 
physiographic features. On the south-west facing slopes (left side), poorly 
developed Rendsic Leptosols and Calcaric Regosols on unconsolidated materials 
predominate, with an average slope gradient of 0.5 m m-1. On these steep slopes 
several ancient mass movements (debris flows) are identified, disconnected from 
the fluvial network (Lorente et al., 2000), and having a scarce influence on the 
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sediment load at the basin scale (Bathurst et al., 2007). On the gentler north-east 
facing slope (right side), soils are Haplic Kastanozems and Phaeozems. These 
brown soils are deeper (50 to >75 cm) and better developed with clearly 
differentiated soil horizons. Some deep mass movement (earthflows) affected the 
north-east facing slope, resulting in an undulated topography and in small 
wetlands. The low slope gradient (average 0.28 m m-1) on the valley bottom has 
deep Calcaric Fluvisols developed on alluvial deposits, with minimal horizon 
differentiation. 
The contrasting exposure of both slopes determines the existence of 
contrasting features in vegetation that is composed of sub-Mediterranean shrubs 
(Buxus sempervirens, Genista scorpius) on the south-west facing slopes (shrub 
 
 
Figure 1. Study area: A) location of the Arnás catchment; B) map of the Arnás catchment showing 
the sites of the main monitoring instruments and soil samples;  C) Lithologic map and location of the 
137Cs profiles ; D) digital terrain model (DTM) and 137Cs inventories (m Bq cm-2); and E) current land 
cover/land use map derived from aerial photo-interpretation. 
Table 1. Principal soil characteristics of the two valley sides in the Arnás catchment (adapted 
from Navas et al., 2005). 
 
 Right side, forest 
slope (n=48) 
Left side, shrub slope 
(n=29) 
pH 7.97 (±0.42) 8.17(±0.19) 
Clay (g kg-1) 210 (±31) 195 (±34) 
Silt (g kg-1) 660 (±63) 620 (±73) 
Sand  (g kg-1) 130 (±85) 180 (±103) 
Organic matter (g kg-1) 59 (±22) 54 (±25) 
Bulk density (g kg-1) 1.12 (±1.22) 1.19 (±0.61) 
Moisture (%) 17 (±6.7) 11 (±7.7) 




slope), and a complex association of Juniperus communis, Buxus sempervirens, 
Echynospartum horridum and forest patches with Pinus sylvestris in the north-east 
facing slope (forest slope). 
Soil erosion has been identified as a very active process in some parts of 
the catchment, mainly on the convexity of the shrub slopes on the left bank of the 
Arnás ravine (Lorente et al., 2000). Overland flow affects the abundant bare 
surfaces on this part of the catchment, where rills are also found. On the right 
bank (forest slope) there is a system of gullies that evacuate flows towards the 
Arnás river during much of the year (García-Ruiz et al., 2000). 
For centuries, land use in the Arnás catchment consisted on farming both 
the north-east and south-west facing slopes, in very difficult topographic 
conditions. Commonly, the shady aspect was not cultivated in the Pyrenees, 
whereas the south facing slopes were cultivated up to 1600 m a.s.l. (García-Ruiz 
& Lasanta, 1990). Exceptionally, the Arnás catchment was also farmed in the 
north-east facing slope due to its smooth gradient, allowing a relatively high 
insolation for cereal cropping in sloping fields. Some of the fields in the sunny 
aspect (on the convex and straight slopes) were cultivated under shifting 
agriculture systems (Lasanta et al., 2006), with scarce practices of soil 
conservation, whilst the concave slopes were occupied with bench terraces. Since 
the beginning of the 20th century, farmland abandonment firstly affected the worst 
fields under shifting agriculture. Since the 1960’s the rest of the sloping and bench 
terraced fields were also abandoned, and the flat fields in the valley bottom were 
abandoned in the 1970’s. As a consequence of land abandonment a complex 
process of plant colonization occurred, resulting in the installation of dense shrub 
communities and an increasing presence of trees. The fields in the valley bottom 
still remain as grazing meadows, although Genista scorpius is progressively 
colonizing them due to very low grazing pressure. The process described is 
similar to that observed in other European regions in which re-vegetation 
processes are the consequence of land abandonment (Kozak, 2003; Taillefumier 
& Piégay, 2003; Torta, 2004). 
Since 1996 various studies have been carried out in the Arnás catchment: 
i) to assess the factors affecting the distribution of natural gamma emitting 
radionuclides along representative transects  (Navas et al., 2002a) and to examine 
the features of the depth distribution of 238U, 226Ra, 210Pb, 232Th and 40K in the 
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main soil types with different landscape positions and slope exposures (Navas et 
al., 2002b); ii) to understand the factors leading to discharge-sediment transport 
patterns (Seeger et al., 2004); iii) to identify different types of floods and to assess 
the factors explaining the variability of the hydrological response through the 
year, as well as to understand the hydrological functioning of a severely disturbed 
area (García-Ruiz et al., 2005); iv) to assess soil erosion utilizing a raster 
geographical information system (GIS) combined with an expert evaluation 
system and fallout 137Cs (Navas et al., 2005); v) to demonstrate the high 
variability in hydrological behavior and explore the role of the controlling factors 
(Lana-Reanult et al., 2007a); vi) to study the effects of farmland abandonment on 
water and sediment production (Lana-Renault et al., 2007b); vii) to understand 
bed load transport under different flow conditions (Lana Renault & Regüés, 
2007); and viii) to assess the effect of certain soil properties relevant to the 
maintenance of soil functions on the natural vegetation re-growth after land 
abandonment (Navas et al., 2008). 
 
 
Figure 2. Input data derived from the database of the Arnás catchment: A) drainage network map 
derived from the DTM using threshold value of 1 km2 contributing area (continuous line); B) parcel 
map, derived from the current land use/land cover map; C) soil erodibility map (K-factor in RUSLE, 





The input data required to run WATEM/SEDEM were supplied in the 
form of IDRISI GIS raster layers with a resolution of 5x5 m. The input data layers 
were a digital elevation model (DEM), a drainage network map, a land use map, a 
single rainfall erosivity value for the catchment, a soil erodibility map, and a crop 
management map. 
The DEM plays a central role in WATEM/SEDEM, since it is used to 
calculate the slope gradient and the length−slope factor (LS2D), and for routing the 
sediment downstream. We used a DEM with a spatial resolution of 1 m elaborated 
by the Spanish Ministry of Agriculture using photogrammetric restitution. The 
grid resolution of the DTM was then reduced to 5 × 5 m grid by averaging the 
values on the original grid. A pit-filling algorithm (Planchon & Darboux, 2001) 
was used to guarantee the hydrological connectivity of the grid cells until the 
catchment outlet. 
A map of the stream network was generated using the RUNOFF module in 
IDRISI, with the assumption that an upstream catchment area greater than 1 km2 
defined a channel (Figure 2A). The 1 km2 threshold represents an upper limit 
beyond which sediment deposition is highly unlikely because of concentrated 
overland flow (Verstraeten et al., 2007). The resulting map was evaluated by 
comparing it with the observed extent of the drainage network in the field, 
showing good consistence. 
The parcel map was a reclassification of the current land uses/land cover 
map (Figure 2B), which was derived from aerial orthophotos (SIGPAC, 2003). 
The aerial orthophotos were digitized and the LULC types were grouped into five 
major classes: cultivated land, forest, grassland, infrastructure and built-up areas, 
and water bodies. The original map was resampled to match the spatial resolution 
used in the study, using the RESAMPLE algorithm implemented in IDRISI. 
The soil erodibility factor (K-factor of the RUSLE model) describes the 
susceptibility of soil to erosion by rainfall. Because of the lack of detailed soil 
maps it was necessary to analyze soil samples from the study area. A total of 77 
bulk soil cores were collected on a grid pattern at the intersections of a 200 m × 
200 m grid (Figure 1B), to assess the spatial distribution of physico-chemical soil 
properties relevant to soil erosion. To provide a database for the automated land 
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evaluation system several main soil properties were analyzed in a previous study 
(Navas et al., 2005). 
The K-factor values were determined from soil texture data (Römkens et 
al., 1987) according to: 
,     (3) 
where Ktext is a soil erodibility factor (Mg h MJ−1 mm−1) and Dg is the geometric 
mean weight diameter of the primary soil particles (fraction < 2 mm). Dg was 
determined using a Coulter laser diffraction particle size analyzer (Coulter LS 
230) for the 2−2000 µm fraction, following removal of organic matter (Buurman 
et al., 1997). The K-factor values were then corrected to reflect the effect of 
stones in the soil surface on soil erodibility (Box, 1981): 
 
,        (4) 
 
where St is the weight of stones in the topsoil, expressed as a percentage of the 
total weight of the topsoil. A K-factor map for the study area was obtained from 
the 77 selected sample points estimations by using a smoothing splines spatial 
interpolation method (Figure 2C). 
The rainfall erosivity factor (R-factor, MJ mm ha-1 h-1 y-1) is used to 
represent the impact of rain on soil erosion, and is based on the rainfall amount 
and intensity. R-factor value was calculated for the area using a database of 
rainfall series from the SAIH system (automatic hydrological information 
network) of the Ebro basin water authority (Confederación Hidrográfica del 
Ebro). We used all available data to calculate R-factor values for the period 
October 1955 to September 2008. No high time resolution data were available, so 
we used an approximation based on daily rainfall data (Angulo-Martínez & 
Beguería, 2009). This way, an average R-factor of 1217 MJ mm ha-1 h-1 y-1 was 
used. 
A crop management factor (C-factor) was used to define the susceptibility 
of various LULC types to erosion by water. C-factor values were applied to each 
land use category according to the values proposed by the Spanish Institute for 
Nature Conservation, ICONA (Almorox et al., 1994): 0 for water bodies and 
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infrastructure built-up areas (i.e. no erosion); 0.003−0.030 for forest land cover; 
0.030−0.250 for scrubland; 0.045−0.150 for grassland; and 0.250−0.800 for bare 
soil categories (Table 2). A C-factor map was constructed by applying those 
values to the LULC map (Figure 2D). 
 
Model calibration 
WATEM/SEDEM requires determination of the maximum and minimum 
values of the transport capacity coefficient ktc, corresponding to soil under 
cultivation (ktcmax) and to a dense forest cover (ktcmin), respectively. The transport 
coefficient values vary, also, as a function of the grid size and the routing method 
employed (Van Rompaey et al., 2001), and thus the ktc extremes need to be 
calibrated against empirical data for each study site. 
Since ktcmax and ktcmin depend on the land cover, observed erosion rates for 
different land cover types are needed for their calibration. This data is seldom 
available, and most applications of WATEM/SEDEM up to date have relied on 
sediment yield data measured at the catchment outlet. This raises a fundamental 
problem, since it is not possible to calibrate two parameters using data on only 
one variable. As a solution, it has been proposed that a fixed ratio between ktcmax 
and ktcmin can be taken, which has the effect of lumping both parameters into a 
single one, thus allowing calibration with outlet sediment yield data (Verstraeten, 
2006). However, this raises a new problem, since there is no way to decide which 
is the most appropriate value for that ratio, which depends on the site 
characteristics. The original model was calibrated using observed data on 
sediment yield from 21 catchments with contrasting LULC in southern Flanders 
Table 2. Values of the C-factor assigned to the current land cover/land use condition, as well 
as land cover/land use before 1950 and future scenario (Almorox et al., 1994). 
 
Land use C factor value   
Infrastructure and  built-up areas 0.000  
Drainage network -  
Forest 0.020  
Scrubland with low density 0.200  
Scrubland with high density 0.080  
Grassland 0.083  
Grassland and forest 0.035  
Meadow 0.300  
Annual crops 0.250  
Bare soil 0.807  
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in Belgium from which values of ktcmin = 42 and ktcmax = 75 m were obtained, for 
a ratio of  0.560 (Van Rompaey et al., 2001; Verstraeten and Poesen, 2001). In a 
more recent case study values of 75 and 250 m were obtained, using a fixed ratio 
of 0.300 (Verstraeten et al., 2006). In the Ésera watershed, Central Spanish 
Pyrenees, values of 7 and 23 m were used (ratio = 0.304), but problems were 
identified for calibrating both parameters with sediment yield data only (Alatorre 
et al., submitted). 
In this work we propose to use soil redistribution rates derived from fallout 
cesium-137 (137Cs) as a method for calibrating ktcmin and ktcmax, without the need 
to set a fixed ratio between them.  The 137Cs technique is based on a comparison 
of measured inventories (activity per unit area) at individual sampling points with 
a measured reference inventory at stable sites in the same catchment. Soil 
redistribution rates are estimated from the difference between those values using a 
mass balance model (Soto & Navas, 2004). The key advantage of the 137Cs 
technique is the potential to provide medium-term (~50 years), spatially 
distributed information regarding net erosion rates from the measured patterns of 
the distribution of 137Cs-tagged soil particles in the landscape on the basis of a 
single site field visit. 
For the calibration of ktcmax/ktcmin in the Arnás catchment a database was 
used comprising 19 137Cs inventories along three representative transects: i) 5 
sample points on the south-west facing slope (forest slope); ii) 4 sample points on 
Table 3. Erosion and sedimentation rates in the sites along three transects in the Arnás 
catchment (adapted from Navas et al., 2005). Location of 137Cs inventories there are in the 
Figure 1. 
 
Transect  Point 
ID 
137Cs (m Bq cm-2) Xloss/Xgain Erosion  (Mg ha-1 year-1) Sedimentation (Mg ha-1 year-
1) 
Forest 1 437 0.08  0.9 
 2 400 0   
 3 430 0.07  0.8 
 4 404 0.01  0.1 
 5 400 0   
Scrub 6 175 0.56 26.4  
 7 162 0.60 29.5  
 8 280 0.30 11.6  
 9 282 0.30 14.3  
Valley 10 297 0.26 7.4  
 11 367 0.08 2.0  
 12 476 0.16  2.2 
 13 433 0.07  1.0 
 14 436 0.08  1.0 
 15 324 0.19 4.3  
 16 439 0.09  1.2 
 17 325 0.19 5.2  
 18 333 0.17 4.7  




the north-east facing slope (scrub slope); and, iii) 10 sample points along the 
valley bottom (Table 3 and Figure 1). Soil redistribution rates were computed at 
these points by comparing these samples with a reference 137Cs inventory for the 
area (Navas et al., 2005). The calibration procedure consisted in performing a 
high number of simulations with WATEM/SEDEM modifying the values of ktcmax 
and ktcmin at discrete steps within a predefined range. For each combination of 
ktcmax and ktcmin a net erosion map was obtained in terms of total sediment yield, 
SY (Mg ha-1 y−1), allowing comparison of the predicted values with the 137Cs soil 
redistribution estimations. 
The Nash-Sutcliffe model efficiency statistic NS (Nash & Sutcliffe, 1970) 
was used as a measure of likelihood: 
,        (5) 
where n is the number of observations, Oi is the observed value, Omean is the mean 
observed value, and Pi is the predicted value. NS can range from −∞ to 1, and 
represents the proportion of the initial variance accounted for by the model. The 
closer the value of NS is to 1, the more efficient is the model. Additionally, the 
relative root mean square error (RRMSE) was used as an estimate of the model 
accuracy: 
,       (6) 
 It was found that the error surfaces varied quite smoothly, allowing 
construction of a meta-model of the error in the (ktcmax, ktcmin) space using splines 
interpolation. This meta-model was fitted to the error surfaces generated by n = 
100 simulation runs, and was used to determine the optimum values of ktcmax and 
ktcmin as those that minimized the error. 
 
Land use change scenarios 
Using the ktcmax and ktcmin optimum values obtained from calibration, the 
model was applied to current LULC condition. The resulting sediment yield map 
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allowed determining the major sediment sources within the Arnás catchment and 
the existence of intermediate sediment sinks. 
The availability of land cover calibrated ktcmax and ktcmin values allowed 
applying the model to different LULC change scenarios. As a matter of example, 
an analysis was made of the effects of the LULC change in the Arnás catchment 
in terms of soil erosion and sediment yield as predicted by WATEM/SEDEM 
using two scenarios with different LULC conditions: 
i) the first scenario corresponded to the conditions that prevailed on the 
catchment during the early twentieth century, when the study area was fully 
occupied by annual crops, mainly cereals; and 
  ii) a second scenario consisting on a hypothetical LULC condition in the 
future, provided that land use will be almost non-existent and that vegetation 
colonization will progress on the south-west facing slope (now mostly covered by 
dense scrub land) that would be occupied by forests.  
 
Results and Discussion 
Model calibration 
The results of the calibration process using the 19 soil redistribution 
estimates derived from 137Cs can be conveniently represented in the form of error 
surface topographies in the 2D (ktcmax, ktcmin) space (Figure 3). The two 
alternative error surfaces (NS and RRMSE) show a good convergence of the 
model to a global optimum point (coinciding with the maximum NS, and the 
minimum RRMSE values), corresponding to values of ktcmax = 9.84 m and ktcmin 
= 2.05 m (ratio = 0.208). The model efficiency statistics for these parameters was 
NS = 0.845 and RRMSE = 0.485, which can be considered very good. As it is 
evident in Figure 3, there were no problems in identifying the optimum parameter 
values, since the error surfaces were smooth and converged to a single optimum 
value. Under these conditions, it is possible to implement an automated algorithm 
able to find the optimum parameter set in a small number of steps, up to a desired 
precision. The results shown in Figure 3 demonstrate that the use of spatially 
distributed sediment yield data from 137Cs inventories allowed calibrating the 
empirical parameters of WATEM/SEDEM in a satisfactory way. 
In a previous work were WATEM/SEDEM was applied to the Ésera 
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watershed in the central Spanish Pyrenees some difficulties were found during the 
calibration process, since the only data available consisted on sediment yields at 
the catchment outlet for a period of three years (Alatorre et al., submitted). As it 
has been explained in the Methods section, it is not possible to calibrate two 
parameters (ktcmax, ktcmin) relying on only one variable, since an infinite number of 
ktcmax and ktcmin combinations can be found that minimize the error function. To 
illustrate this we performed an alternative calibration using seven years of 
sediment yield data at the Arnás catchment outlet (Lana-Renault & Regüés, 
2009). R-factor values were computed for each year (Table 4). As it was expected, 
the result of this calibration exercise showed an infinite range of possible 
parameter combinations yielding equally good results, represented as a ‘valley’ in 
the RRMSE plot or a ‘ridge’ in the NS plot (Figure. 4). Fixing a ratio between 
ktcmax and ktcmin allows transforming the optimization problem into a one-
dimensional problem by actually lumping both parameters into one, and this is the 
approach followed by a number of authors (Van Rompaey et al., 2001; 
Verstraeten & Poesen, 2001; Verstraeten, 2006; Alatorre et al., submitted). 
However, this does not really solve the problem, because there are an infinite 
number of valid ratios between ktcmin and ktcmax. Differences between these 
alternative parameter combinations would be restricted to the relative 
contributions of different land cover types (i.e., the differences in sediment yield 
among land cover types would become greater as the ratio between the parameters 
increased), but the final sediment yield at the catchment outlet would remain the 
same. Thus, it is necessary to use spatially distributed net erosion values 
corresponding to different LULC types. 
Table 4. Data base annual recorded in the three pluviometers and gauged station installed in 
the Arnás catchment: Annual rainfall (P), runoff coefficient (RC), sediment yield (SY), 
specific sediment yield (SY) (adapted from Lana-Renault and Regüés, 2009), and R-factor 
calculated for each year (Angulo-Martínez and Beguería, 2009).  
 
Year (Oct-
Sep) P (mm) RC (%) 
SY (Mg y-
1) 
SSY (Mg ha-1 y-
1) 
R factor (MJ mm ha-1 h-1 
y-1) 
1999-2000 881 0.42 542 1.91 1302 
2000-2001 1353 0.35 381 1.34 1216 
2001-2002 765 0.14 71 0.25 852 
2002-2003 1043 0.20 216 0.76 792 
2003-2004 958 0.33 253 0.89 846 
2005-2006 986 0.25 116 0.41 715 
2007-2008 922 0.00 129 0.45 754 
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Application of the calibrated model to the Arnás catchment allowed 
comparison between soil redistribution rates predicted by WATEM/SEDEM and 
the 137Cs estimates (Figure 5). The results showed a strong relationship between 
both erosion rates, mainly in the points located on the south-west facing slope 
(scrub slope) and on the valley bottom. In general, WATEM/SEDEM 
overestimated slightly the net erosion rates, but this was due to a few influential 
points. There were three points that lied quite far from the adjustment line, which 
correspond to the north-east facing slope (forest slope). While WATEM/SEDEM 
predicted high erosion or sedimentation rates at these points, they can be 
 
 
Figure 3. Calibration of the transport capacity parameters ktcmin and ktcmax (m) using 137Cs 
soil redistribution rates: error surface topographies as measured by the NS (left) and the 
RRMSE (right) statistics on the two-dimensional space determined by both parameters. Green 




Figure 4. Calibration of the transport capacity parameters ktcmin and ktcmax (m) using seven 
years of sediment yield data at the Arnás catchment outlet: error surface topographies as 
measured by the NS (left) and the RRMSE (right) statistics on the two-dimensional space 




considered approximately stable as derived from 137Cs estimates. It was possible 
to obtain stable results for these points by manually tuning the ktcmin parameter to 
a very low value, but this affected negatively the overall calibration. One possible 
reason for this disagreement between observed and predicted values on the forest 
slope could be that WATEM/SEDEM mainly models sheet-wash erosion (an 
advection-like process), while other (diffusion-like) processes such as soil 
creeping may be predominant on this kind of slopes. 
 
 The good results obtained during the calibration process and the agreement 
between WATEM/SEDEM and 137Cs soil redistribution estimates contrast with 
the results of a similar study recently carried out in the Chinese Loess Plateau 
(Feng et al., 2010). In that case the calibration process showed a poor convergence 
to a global optimum parameter set, and erosion rates estimates by both methods 
(WATEM/SEDEM and 137Cs) differed considerably. The optimum values for 
ktcmin and ktcmax were 6 and 7, respectively, indicating a poor discrimination 
between LULC types. The poor performance in this study case could be possibly 
attributed to deficiencies in the sampling design, since the farming LULCs were 
miss-represented in the calibration dataset with only 4 sites against 56 sites in well 
vegetated LULCs, thus introducing a strong bias against farming LULCs in the 
 
 
Figure 5. Comparison of WATEM/SEDEM and 137Cs soil redistribution estimates. The line 
1:1 represents a perfect fit. 
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calibration process. Additionally, the calibration algorithm described was far from 
optimal, since the multi-dimensionality of the problem was eliminated by keeping 
the value of some parameters fixed while calibrating other parameters, hence 
ignoring likely co-variance between them. 
 
Hillslope sediment delivery and major sediment sources  
Application of the calibrated parameter set to the entire Arnás catchment 
allowed estimation of the total sediment yield and assessment of the relative 
contributions of each hillside. WATEM/SEDEM predicted a SY of 350 Mg y-1, 
that can be translated to specific sediment yield (SSY) of 1.23 Mg ha-1 y-1. These 
SY and SSY values are slightly higher than the average values recorded during 
seven years at the gauging station at the outlet of the Arnás catchment, which 
were 273 Mg y-1 and 0.96 Mg ha-1 y-1, respectively (Lana-Renault & Regüés, 
2009). This can be explained by differences in the rainfall erosivity (R-factor) for 
the gauging period 1999-2008 and the period 1955-2002 corresponding to the 
time span of 137Cs estimates and used for the WATEM/SEDEM simulation, which 
were 925 and 1217 MJ mm ha-1 h-1 y-1, respectively (Table 4).  
The SY and SSY calculated values of a similar order of magnitude to that 
estimated from reservoir sediment accumulation elsewhere in the Spanish 
Pyrenees. Almorox et al. (1994) obtained an estimate of 4.12 Mg ha−1 year−1 for the 
Yesa Reservoir in the Aragón River basin, 1.67 Mg ha−1 year−1 for Barasona 
reservoir in the Ésera river basin, in both cases with a relatively large area 
occupied by eroded marls, which usually provides high erosion rates. Similar or 
higher numbers have been calculated for small experimental catchments in the 
French Alps (Mathys et al., 2005), the Eastern Pyrenees (Gallart et al., 2005), and 
the Central Pyrenees (García-Ruiz et al., 2008), which encompass a variety of 
bedrocks and climates. 
To assess the sediment delivery ratio (SDR = SY/gross erosion rate; 
expressed as a percentage) we calculated the gross soil erosion rate (6,521 Mg 
year−1) as the net soil erosion for the area (i.e., total sediment production) before 
sediment was routed down the hillslopes to the Arnás ravine. The predicted SDR 
value at the outlet of the watershed was approximately 5%, which is low but not 
extreme. For example, Van Rompaey et al. (2007) reported a SDR of 28% for a 
catchment of 1,960 km2 in the Czech Republic; Verstraeten et al. (2007) found 
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SDR values of 20−39% for catchments of 164−2,173 km2 in Australia; Fryirs & 
Brierley (2001) estimated an extremely high SDR of almost 70% in the Bega 
River catchment (New South Wales, Australia), which caused dramatic changes to 
the river morphology; Romero Díaz et al. (1992) found SDR values of 7−46% in 
the subcatchments of the Segura River (Spain); and de Vente et al. (2008) 
predicted SDR values ranging from 0.03% to 55% for 61 catchments in Spain. 
The predicted sediment yield map was used to analyze the major sediment 
sources in the Árnas catchment (Figure 6). The major sediment sources were 
located in the south- west facing slope (scrub slope), with an average SSY = 1.49 
Mg ha-1 y-1, particularly in the straight slopes in the lowest and highest parts of the 
hillslope, whilst the convex and concave areas were affected by moderate erosion 
processes; sedimentation prevailed in some concave sectors and in the flat areas of 
the valley bottom. The north-east facing slope (forest slope) had a value of SSY = 
0.69 Mg ha-1 y-1, with, in general, low erosion rates and some areas in which 
sedimentation prevail, following the terraced borders of old cultivated fields. 
Apart from the land cover and physiographic differences, stoniness was clearly 
different between both sides of the valley, being on the south-west facing slope 
(mostly above 400 g kg-1). This fact suggests that substantial amounts of fine 
fraction have been removed from the upper soil layers (Navas et al., 2005). Thus, 
 
 
Figure 6. Predicted sediment delivery map of the Arnás catchment under current land use / 
land cover. 
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physical degradation must be important on this side of the valley with a 
substantial amount of sediment mobilization. In the nearby Aísa valley, Ruiz-
Flaño et al. (1992) reported that stone pavements and the abundance of coarse soil 
fractions were a sign of the intensity of soil erosion due to land abandonment. 
Furthermore, this hillside had a better connectivity to the stream network, 
suggesting a high level of sediment supply. The opposite occurs in the north-east 
facing slope, where a dense scrub cover and some forest patches occupy most of 
the surface. Previous works in Arnás (e.g., Lana-Renault et al., 2006) located the 
major sediment sources in the lower sector of the south-west facing slope, close to 
the ravine, coinciding with sheet wash erosion areas affected by frequent livestock 
trampling. The channel itself was also indentified as a major sediment source, 
showing evidence of incision in most of its course, probably due to a decline in 
sediment supply from the hillslopes after farmland abandonment. 
 
Effect of LULC change on soil erosion patterns and total sediment yield 
SY and SSY maps predicted by WATEM/SEDEM for two alternative 
LULC conditions allowed analyzing the effects of past and foreseen LULC 
changes on soil erosion patterns and total sediment yield in the Arnás catchment 
(Table 5). For the past scenario (LULC prior to 1950) the catchment was almost 
entirely occupied by cereal crop fields. In fact, inspection of a vertical aerial 
photograph from 1956 confirms that the Arnás catchment was fully cultivated, 
both in the north-east and the south-west facing slopes, even on steep inclines, 
occasionally under shifting agriculture systems. The SY and SSY values (3,180 
Mg y-1 and 11.19 Mg ha-1 y-1, respectively) obtained using that scenario were 
extremely high in comparison with the values obtained with the current LULC, 
representing an increase of approximately 810%. Consequently the SDR was 
higher than with the current LULC, rising up to 84%. These values coincide with 
the intensity of erosive processes (mostly sheet wash and rill formation, but also 
shallow landsliding) that has been described as predominant during the period of 
maximum agricultural activity (García-Ruiz et al., 1995; García-Ruiz & Valero-
Garcés, 1998), resulting in a degraded landscape, surface stoniness and braiding in 
the stream networks (Beguería et al., 2006). 
Net erosion areas had predominance over the sedimentation areas under 1950 
LULC, and erosion was intense even in the relatively gentle slopes of the north-
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east facing slopes (Figure 7A). A higher number of intermediate sedimentation 
areas also appeared especially in the north-east facing slope. These bands are 
related to the presence of plot margins or slightly terraced slopes (now almost 
completely hindered by the vegetation growth, but still recognizable in the field), 
which helped reducing the loss of soil towards the river network. 
In the second scenario (future situation) an increment of forest and dense 
scrubland was proposed in the north-east and south-west facing slopes, 
respectively, as a consequence of land use abandonment (Table 5). The SY and 
SSY predicted values (255 Mg y-1 and 0.89 Mg ha-1 y-1, respectively) were 
approximately 38% lower with respect to the current LULC condition, and 
1,150% lower than the past LULC scenario. The SDR was very similar to the 
value obtained with the current LULC (5.15 %). Nevertheless, the gross erosion 
rate was 32% lower than the current situation. The sediment yield map (Figure 7 
B) shows a predominance of low erosion values (less that 10 Mg ha-1 y-1), and a 
reduction of the erosion areas. In the absence of long-term sediment yield records, 
these simulations demonstrate and quantify the effect of recent LULC changes on 
 
 
Figure 7. Predicted sediment delivery maps of the Arnás catchment: A) under land use / land 
cover system at the beginning of the 20th century; and, B) under a future LULC system. 
Table 5. Predicted gross erosion, sediment yield (SY), specific sediment yield (SSY) and 
sediment delivery ratio (SDR) for current land cover / land use (LULC) condition, and for two 
LULC scenarios (prior to 1950 and future) in the Arnás catchment, based on the best 
parameterization of ktcmax and ktcmin over the 1955-2010 period. 
  










Current LULC 1217 6,521 350 1.23 5.36 
LULC before 1950 1217 32,066 3,180 11.19 9.90 
LULC future 
scenario 1217 4,947 255 0.89 5.15 
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the reduction of soil erosion and sediment source areas, as a consequence of the 
abandonment of agricultural activities and the installation of vegetation re-
colonization. As our simulations suggest, this process has almost reached its final 
stage, since further increase or densification of the vegetation cover will not have 
a large effect on the reduction of SY and SSY values. Figure 7B shows a 
remarkable trend towards: i) a reduction in the sediment sources, even in the 
south-west facing slope; and ii) a trend to homogenization, suggesting that the 
plant cover will tend to reduce the geomorphic diversity introduced by slope 
gradient and forms of the hillslope. 
 
Conclusions 
In this article a dataset of soil redistribution rates derived from 19 137Cs 
profiles were used to calibrate a spatially distributed soil erosion and sediment 
delivery model (WATEM/SEDEM). A consequence of the land use / land cover 
(LULC) and scale dependences of the model is that empirical transport parameters 
have to be recalibrated if the model is to be run on another grid size or in other 
regions. Unlike other applications of WATEM/SEDEM in which parameter 
calibration relied on sediment yield data at the catchment outlet, the use of 
spatially distributed net erosion rates at different LULC types allowed an 
independent calibration of two transport parameters, ktcmin and ktcmax, without the 
need to make assumptions about the ratio between both parameters. This resulted 
in increased confidence in the calibrated model, and made LULC change scenario 
modeling possible.  
Model predictions (soil redistribution rates at the 137Cs points and total 
sediment yield at the outlet) were in good agreement with the observed data. It 
was concluded that a comparatively simple model with only elementary process 
description can, with acceptable accuracy, be used to predict regional scale annual 
sediment delivery from the hillslopes to the stream network. 
Additionally, we explored the impact of two LULC change scenarios in 
the Arnás catchment. The results show a notable reduction of soil erosion and 
sediment delivery to the stream during the last decades as a result of the 
abandonment of traditional land uses (mostly agriculture) and subsequent 
vegetation re-colonization. The process is currently in an advanced stage, since 
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further vegetation progress is predicted to not affect very significantly soil erosion 
and sediment yield rates in the next future. 
Spatially lumped models provide reasonable predictions of sediment yield 
but offer no insight into sediment sources. Clear advantages of WATEM/SEDEM 
are that the model can serve as a decision-making tool for the implementation of 
measures to prevent on-site and off-site effects of soil erosion, and 
WATEM/SEDEM enables assessment of the impacts of global changes in land 
use or climate. The use of simple models with limited data requirements is 
preferable, and provides the best predictions of erosion rates and the impact of 
global changes at the regional scale. However, since these models involve 
calibration of empirical parameters, data on soil redistribution rates is requested. 
The use of 137Cs-derived soil redistribution rates can provide this information, and 
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active erosion and erosion risk areas using remote sensing in a badlands landscape on marls in the 




Identificación de áreas erosionadas y en riesgo de erosión 




Identification of erosion areas on a regional scale can be very useful for 
environmental planning, and can help reduce land degradation and sediment yield 
to streams and reservoirs. Remote sensing techniques were used to determine 
erosion and erosion risk areas in a badlands landscape in the Ésera River 
catchment (Spanish Pyrenees). The size, sparse vegetation cover, and high erosion 
level in the badlands, enabled good visual and digital discrimination relative to 
other land covers and surfaces. A maximum likelihood supervised method was 
used to discriminate heavily eroded areas (badlands) from sparse or densely 
vegetated lands, based on the spectral signature of bare soil on marls. The 
classification distance was obtained for each pixel and used to determine erosion 
areas and areas at risk of erosion. Two classification performance statistics 
(sensitivity and specificity) where used to determine appropriate threshold values. 
This showed that most erosion risk areas coincided with low vegetation cover 
surrounding the badland areas. 
Keywords: badlands, marls, regolith, classification performance, sensitivity and 
specificity, supervised classification. 
 
Resumen 
Identificar áreas con erosión activa a escala de cuenca puede ser muy útil para la 
gestión medioambiental, siendo un requisito para la planificación de medidas 
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contra la degradación del suelo y la producción de sedimentos. En este trabajo se 
utilizaron técnicas de teledetección para discriminar zonas de erosión activa y de 
riesgo de erosión en un paisaje de cárcavas desarrolladas sobre margas del 
Eoceno, en la cuenca del río Ésera (Pirineo español). La distribución espacial, la 
escasa cobertura vegetal y el alto grado de erosión en las cárcavas han permitido 
discriminar tanto visual como digitalmente las cárcavas. Se utilizó el método de 
clasificación supervisada de máxima verosimilitud para discriminar áreas con 
erosión activa (cárcavas) a partir de la signatura espectral del suelo desnudo. A 
partir del mapa de distancias de clasificación a la categoría de cárcavas se 
seleccionaron dos umbrales de clasificación, basados en dos estadísticos de error 
(sensibilidad y especificidad), que permitieron obtener la distribución espacial de 
las cárcavas y las zonas de riesgo. Los resultados indican que la mayoría de las 
zonas de riesgo se localizan en la periferia de las zonas de cárcavas y presentan 
una exposición predominante de umbría, constituyendo zonas de actuación 
prioritaria frente al riesgo de erosión. 
Palabras clave: cárcavas, margas, regolito, sensibilidad y especificidad 
estadística, clasificación supervisada. 
 
Introduction 
Maps of active erosion areas and areas at risk of erosion are of great 
potential use to environmental (governmental and private) agencies, as they allow 
erosion prevention efforts to be concentrated in those places where the benefit will 
be highest. There is no single straightforward method for assessing erosion, and 
erosion evaluation is highly dependent on the spatial scale and the purpose of the 
assessment (Warren, 2002). For limited spatial scales (<100 ha), field surveys can 
provide an accurate means of analyzing erosion damage (Herweg, 1996). 
However, for focal area selection over larger areas other approaches that integrate 
available spatial data need to be applied. Studies on erosion undertaken at spatial 
scales covering local to regional areas (Vrieling et al., 2006) have provided both 
quantitative information (e.g., erosion rates) and qualitative information (e.g., 
erosion risk areas). 
Methods for evaluating erosion risk on catchment and regional scales (10 
to 10,000 km2) include the application of erosion models or qualitative 
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approximations using remote sensing and geographic information (GIS) 
technologies. Merrit et al. (2003) have exhaustively described current erosion 
models. However, model application outside the regions for which it was 
developed has generally led to error (e.g., Brazier et al., 2000), and in many cases 
long and complex processes of calibration have been necessary to enable models 
to be adapted to particular study areas (Jetten et al., 1999, 2003). In many cases 
erosion models have been created for use at small scales, so their extrapolation to 
larger scales (catchment or regional) is very complex and sometimes erroneous 
(Kirkby et al., 1996; Schoorl et al., 2000; Yair & Raz-Yassif, 2004). 
The use of remote sensing and GIS techniques has been shown to have 
potential for erosion assessment on regional scales, including identification of 
eroded surfaces, estimation of factors that control erosion, investigation of soil 
and vegetation characteristics, and monitoring the advance of erosion over time 
(Muchoney & Haack, 1994; Lambin, 1996). In most cases remote sensing 
techniques have been applied simply to identify the characteristics (or the 
absence) of vegetation cover, largely because of limited visibility of the soil 
surface in humid and sub-humid environments (Vrieling, 2006). 
Other studies have demonstrated the potential of remote sensing 
techniques in determining temporal and spatial erosion patterns, as well as in 
qualitative estimation of areas of active erosion and erosion risk areas (Pilesjo, 
1992; Rode & Frede, 1997; Metternicht & Fermont, 1998; Szabo et al., 1998; 
Millward & Mersey, 1999; Reusing et al., 2000; Haboudane et al., 2002; 
Metternicht & Gonzalez, 2005). Calculation of the percentage of bare soil has also 
been used to estimate erosion risk (e.g., de Jong, 1994; Paringit & Nadaoka, 
2003). This type of methodology has improved detection of erosion areas by the 
use of high resolution spectral images (MERIS, Landsat, and SPOT) in 
combination with other layers of thematic information including slope, rainfall, 
and soil type (Mathieu et al., 1997; Haboudane et al., 2002; Singh et al., 2004). 
For example, Amissah-Arthur et al. (2000) used SPOT data in combination with 
biophysical (e.g., soil quality) and socioeconomic data (e.g., land use intensity, 
population density, carrying capacity, and agricultural intensity) to assess land 
degradation status in the African Sahel. 
Other methodologies applied to inventories and monitoring of the activity 
of different erosion processes include band ratios (Pickup & Nelson, 1984; Frazier 
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and Cheng, 1989), vegetation indices (Pickup & Chewings, 1994; Tripathy et al., 
1996), combinations of reflective and microwave data (Koopmans & Forero, 
1993; Singhroy, 1995; García-Meléndez et al., 1998; Metternicht & Zinck, 1998; 
Singhroy et al., 1998), and combinations of remote sensing data and other 
geocoded information (Floras & Sgouras, 1999; Mati et al., 2000; Giannetti et al., 
2001; Shrimalil et al., 2001; Zinck et al., 2001; Haboudane et al., 2002; Ma et al., 
2003; Symeonakis & Drake, 2004). 
Various studies in the Spanish Pyrenees have estimated erosion at regional 
(Beguería, 2005 & 2006) and catchment scales (Fargas et al., 1997) using remote 
sensing and erosion models to i) qualitatively estimate different levels of erosion 
risk, ii) identify zones with different erosion risk, and, iii) formulate empirical 
models for predicting erosion risk. These studies have shown that the badland 
systems on Eocene marls are areas with accelerated erosion processes, and 
constitute the main sediment sources in the Pyrenees, with very important 
consequences for the silting of reservoirs (Valero-Garcés et al. 1999). 
The term badlands is used to describe areas of unconsolidated sediment or 
poorly consolidated bedrock, with little or no vegetation (Gallart et al., 2002). 
Such areas are commonly affected by intense soil erosion processes including 
gulling, rilling, and sheet wash erosion (Nadal-Romero et al., 2008). Badlands 
develop in a wide range of climatic zones, particularly in semiarid areas, and to a 
lesser extent in humid and sub-humid regions (Bryan & Yair, 1982; Campbell, 
1989; Regüés, 1995; Regüés et al., 1995; Pardini, 1996; Torri & Rodolfi, 2000). 
Badlands are typically associated with accelerated erosion and consequent 
unstable landscapes (Morgan, 1997), so that their fixation or limitation require 
considerable effort. In sub-humid regions, the development of badlands is favored 
by lithological and topographical factors (Morgan, 1997; Oostwoud-Wijdenes et 
al., 2000), and seasonal climatic variability. The latter effect is especially 
pronounced in areas characterized by strong intra-annual contrasts in temperature 
and rainfall distribution. For example, freeze–thaw cycles in winter, and wetting–
drying in spring–summer, are the main processes involved in regolith weathering, 
thereby controlling slope development in combination with rainfall-related 
erosion processes. When these factors are coupled with the presence of rocks that 
are highly susceptible to erosion, the resulting geomorphological dynamics are 
extremely active (Regüés et al., 1995; Nadal-Romero et al., 2007). 
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The objective of this study was to develop a method for identification and 
spatial analysis of areas of severe erosion degradation (badlands), and areas of 
erosion risk associated with low vegetation cover. The study focused on the 
 
 
Figure 1. Location of the study area: A, area of the Landsat scene; B, location of badland areas 










Eocene marls located in the middle section of the Ésera River basin, in the central 
Spanish Pyrenees. The method involved the application of remote sensing 
techniques (supervised classification to discriminate areas with active erosion), 
implementation of a ROC (receiver operating characteristic) curve to select a 
classification threshold, and assessment of the level of uncertainty associated with 
predictions. This approach has been used in other studies because, in regions 
where the land is naturally covered by vegetation, any lack of vegetation or 
exposure of earth are clear indicators of active erosion. Thus, the classification 
used was directed at detection of areas where the substrate was exposed, and 
spectrally similar areas were regarded as vulnerable to erosion. 
 
Study area 
The study area is located approximately 23 km north of the Barasona 
reservoir, in the Spanish Pyrenees, and is an integrated badlands landscape 
developed on Eocene marls orientated north−southeast (Fig.1) at 620 m to 2149 m 
(Fig. 2) altitude. The badlands system is conformed by a group of typical hillside 
badlands developed on sandy marls with clay soil, and is strongly eroded over 
convex hillsides with a moderately inclined slope. Runoff from this area enters the 
Viu and Rialvo rivers in the catchment of the Ésera River, and the Viyacarti River 
in the catchment of the Isábena River.  
The soils in the study area are chromic vertisoils with an A-B-C profile, an 
ochric surface horizon, and a C horizon more than one meter deep. The original 
parent material is rich in calcium carbonate, accumulated in the form of nodules in 
the B and C horizons. A significant feature is the formation of cracks (sometimes 
more than 1.5 m deep) arising from shrinkage in the dry season, and these enable 
mixing of the upper horizon. 
The climate is defined as mountainous, humid, and cold, with influences 
from the Atlantic Ocean and the Mediterranean Sea (García-Ruíz et al., 1985). 
The average annual temperature is 11ºC, and the average annual precipitation is 
approximately 876 mm (Fig. 3). Precipitation is irregular throughout the year, 
with a maximum in spring between 80 and 70 mm (April and May, respectively), 
and a minimum in July−August when precipitation does not exceed 70 mm. 
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Data and methods 
Data selection and preparation 
One limitation of satellite images is that they are affected by radiometric 
interference including solar rays and the atmospheric conditions. This problem is 
usually resolved in images of high temporal and spatial resolution (e.g., NOAA-
AVHRR) by the creation of multi-temporal compound images and filtration 
(Gutman et al., 1995). In the case of images with high spatial resolution (such as 
those of Landsat) and low temporal frequency it is necessary to make more 
complex corrections.  
In this study Landsat data (spatial resolution 30 m) from August 2006 
were used because of the lower frequency of cloud cover in this month (Fig. 1A). 
The image was geometrically corrected using control points and the algorithm 
developed by Pala and Pons (1996) implemented in the Miramon software, which 
accounts for topographic distortion by incorporation of a digital terrain model 
(DTM). 
The atmospheric effect on the electromagnetic signal was corrected using 




Figure 3. Thornthwaite diagram in Campo, Huesca: T, monthly average temperature (°C); P, 




corrected to compensate for differences caused by the irregularity of the terrain. 
The anisotropic reflectance model was used as this is more robust than Lambert's 
reflectance model (Riaño et al., 2003). A more detailed description of the process 
of radiometric and geometric image correction is provided by Vicente-Serrano et 
al. (2008). Any areas affected by clouds in the corrected images were eliminated 
through visual recognition. 
 
Classification procedure 
Definition of the thematic categories and training areas 
An important objective was to define areas of the Landsat scene 
representing thematic categories with maximum spectral heterogeneity present in 
the scene. Although the main objective of the study was identification of active 
erosion and erosion risk areas, for the classification algorithm it was necessary to 
establish a priori categories that adequately represented the variability of land 
cover types present in the area. This is because the algorithm of maximum 
likelihood considers not only the average characteristics of the spectral signature 
of each category, but also the covariance among categories, allowing for a more 
precise discrimination. 
Aerial orthophotos (SIGPAC, 2003) were used in the establishment of 
thematic categories in the scene, and also in the selection of training areas for 
each thematic category. A spectral signature and a matrix of contingency, 
generated using Erdas 8.7 software, were used to determine the degree of 
discrimination among categories. 
 
Image classification and validation 
Image classification was based on the method of supervised maximum 
likelihood from the set of thematic categories. The discriminatory capacity of the 
classification model was determined from a confusion matrix over the training 
samples. After verifying the adjustment of training samples, a spectral distance 
map was obtained for the badlands category. This map represents the distance 
between the spectral signature of each pixel and that of the badland category. 
From the spectral distance map, maps of active erosion (badlands) and erosion 
risk areas were prepared by setting a classification threshold. For construction of 
the ROC curve, and also for validating the final classification, an independent 
Identificación de áreas erosionadas y en riesgo de erosión 
 203 
sample of 150 randomly distributed points were visually classified using aerial 
orthophotos (SIGPAC, 2003). 
Determination of the classification threshold for the construction of maps 
of active erosion and erosion risk areas was based on the ROC curve, a method 
coming from the signal processing theory and adapted to environmental 
applications afterwards (Beguería, 2006a). The ROC curve is constructed by 






where a and d, respectively, are the true positives and true negatives, and b and c 
the false positives and false negatives, respectively (Table 1). 
The sensitivity of the model is the proportion of positive pixels correctly 
predicted, or the probability that a pixel belonging to a particular category is 
correctly predicted. The specificity of the model is the proportion of negative 
pixels correctly predicted, or the probability that a pixel not belonging to a 
particular category is correctly predicted. Thus, models with high sensitivity are 
characterized by ability to correctly predict positive pixels or pixels belonging to 
the category of interest, whereas models with high specificity are those able to 
correctly predict negative pixels or pixels not belonging to the category of 
interest. High sensitivity is usually associated with poor specificity, evident as an 
overestimate of the areas belonging to the category of interest. An optimum model 
would be one with a highest possible value of both sensitivity and specificity. The 
Table 1. Confusion matrix: Y1, belonging to class Y; Y0, not belonging to class Y. Values a 
and d are the true positives and true negatives, respectively, and b and c are the false positives 
(type I error) and false negatives (type II error), respectively. 
 
  Observed 
  Y1 Y0 
Predicted Y’1 a b 




sensitivity and specificity statistics provide information on the degree of 
uncertainty in the classification. Specifically, the values (1-sensitivity) and (1-
specificity) represent the probabilities of committing an error of omission (type II 
error, or false negative) and an error of commission (type I error, or false 
positive), respectively (Table 1). Other common statistics of the classification 
model, such as overall reliability, are biased estimates that depend on the 
proportion of pixels actually belonging to each category, and therefore should not 
be used for comparison between different case studies (Beguería, 2006b). The 
overall reliability is defined by equation 3: 
 (3) 
 
The ROC curve method allows the degree of uncertainty associated with a 
specific classification threshold to be determined. For identification of active 
erosion areas (badlands) a classification threshold was fixed to be equal to the 
spectral distance for which the sensitivity of the model was 0.9, corresponding to 
a 10% probability of an error of omission. For identification of erosion risk areas 
a classification threshold was fixed that was equal to the spectral distance for 
which the sensitivity and specificity were approximately equal. 
 
Topographic characterization of the badlands and erosion risk areas 
The topographic characteristics of the areas classified as badlands and 
erosion risk areas were analyzed, as were the slope and aspect (derived from the 
DTM), and the variance of these properties between the two categories and the 
whole study area, were derived. 
 
Results and Discussion 
Selection of categories and training areas 
The definition of thematic categories and selection of training areas were 
based on visual analysis of aerial orthophotos (SIGPAC, 2003). The thematic 
variability of the study area comprised five categories: erosion active areas 
(badlands), scrubland, grassland, conifers, and deciduous forest. The training 
areas were used to obtain spectral signatures for each thematic category (Fig. 4). 
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The badlands were characterized by high brightness values for all bands, and had 
greater spectral variability. 
Discrimination among the different spectral signatures was good with the 
exception of band 5 (SWIR), where the values for average reflectivity of 
badlands, scrubland, and grassland were very similar. Because of the response of 
Landsat band 5 to variation in soil moisture and vegetation biomass (Chuvieco, 
1996), it is likely that in August 2006 the badlands and scrubland, and to a smaller 
degree the grassland, had similar moisture conditions. In the badland areas of the 
sub-humid climate zone, the lack or sparseness of vegetation is because of 
difficulties in vegetation colonization of the very unstable hillsides, which occurs 
because of the dynamic geomorphology of the area during most of the year (Solé 
et al., 1997). In the central Pyrenees the distribution of scrub is very diffuse, as a 
consequence of spatial differences in the rates of vegetation succession over 
recent decades (Vicente-Serrano, 2006). Colonization of bare soil areas is slower, 
resulting in scrub areas with low vegetation cover (Pueyo & Beguería, 2007). 
Vegetation cover has been stable in the central Pyrenees between 1990 and 2000, 






Figure 4. Spectral signature for each of the thematic categories. The vertical bars indicate the 
standard deviation with respect to the average reflectivity. 
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 The contingency matrix obtained for the sampling areas, using the 
maximum likelihood classification algorithm, showed that all categories had a 
90% success value (Table 2). In the case of the badlands there was a confusion 




  A land cover map was obtained from the classification algorithm (Fig. 5), 
and validation using the independent random sample showed a global reliability 
of 81.83%. The grassland category was the worst discriminated, with an omission 
Table 2. Contingence matrix of the classification applied to the training sample (proportion 








forest Grassland Scrubland 
Total 
(pixels) 
Badlands 0.99 0 0 0 0.01 832 
Conifers 
forest 0 0.94 0.01 0 0 1098 
Deciduous 
forest 0 0.04 0.95 0 0.02 308 











Scrubland 0.01 0.02 0.04 0.01 0.97 1151 
        
 Total (pixels) 835 1164 247 298 1145 3689 
 
 

























s 0.87 0.00 0.00 0.02 0.05 70 22.86 0.771 
Conifers 
forest 0.00 0.75 0.05 0.00 0.00 16 25.00 0.750 
Deciduo
us forest 0.00 0.25 0.82 0.00 0.00 64 6.25 0.938 
Grasslan












d 0.10 0.00 0.12 0.12 0.84 264 10.98 0.890 
       Total 18.17 0.818 
  
Total   
(pixels) 




n  error 
(%) 
12.9





1 0.750 0.822 0.860 0.836   0.823 
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error of 14.04% (sensitivity = 0.860 and specificity = 0.742) (Table 3), whereas 
deciduous forest was the best discriminated, with a commission error of only 
6.25%. The classification model had a probability of omission error of 12.90% 
with respect to the badlands category (sensitivity = 0.871), but classification of the 
  









badlands involved some scrub areas that were incorrectly classified, resulting in a 
commission error of 22.86% (specificity = 0.771). 
 The area occupied by each category was: badlands 19 km2, coniferous 
forest 65 km2, deciduous forest 21 km2, grassland 32 km2, and scrubland 99 km2. 
It was also evident that the areas occupied by scrub and grass bordered areas 
classified as badlands (Fig. 6). This spatial distribution suggests that there is a 
progressive transition between eroded areas and forest.  
  
 Maps of Badlands and erosion risk areas 
 Once the image classification procedure had been validated, identification 
of badlands and risk erosion areas was performed by using only the spectral 
distance map generated in the initial classification, showing the badlands category 
(Fig. 7). The map of spectral distance is an intermediate requirement in the 
process of supervised classification, and is used to assign each pixel to the 
category of greatest similarity (smaller spectral distance). However, as the main 
focus of this study was on a single category, a more precise result was obtained 
using the map of spectral distance in conjunction with a user-determined 
classification threshold. The spectral distance as determined by the maximum 
likelihood method has the advantage of not using the linear or euclidean distance 
between the centers of the spectral signatures, but to be based on the 
variance/covariance matrix among all spectral signatures, thus resulting in a much 
more precise distance statistic. 
The ROC curve for the badlands had a medium-to-high discrimination 
capacity (Fig. 8). The ROC curve shows the values of sensitivity and specificity 
associated with different possible values for the classification threshold. 
Determination of the classification threshold requires a compromise between 
sensitivity and specificity, as it is impossible to maximize both at the same time. 
Thus, a high sensitive classification threshold (i.e., one yielding a very low 
omission error) will be associated with moderate specificity values, and results in 
an overestimate of the area belonging to the badlands category. The opposite 
result would be obtained by setting a high specific threshold. 
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Figure 8. ROC curve for classification of the active erosion areas (badlands). The central 
segmented line represents a model without predictive capacity. Therefore, the further the ROC 
curve is from the central line the greater is the discriminatory capacity of the model. U1 and 
U2 indicate the classification thresholds selected for assessment of active erosion and erosion 




We selected a model with a high specificity (0.900) to minimize 
commission errors (false positives). This is a common approach in statistical 
analysis, equivalent to selection of a confidence level of α = 0.1. For the spatial 
delimitation of erosion risk areas a classification threshold value was chosen that 
resulted in approximately equal values for sensitivity and specificity (0.750 and 
0.710, respectively). 
The application of both classification thresholds to the map of spectral 
distance for the badlands category allowed producing maps for the active erosion 
and risk erosion areas (Fig. 9), with surface areas of these categories of 17 km2 
and 49 km2, respectively. The surface area of active erosion for the badlands 
category was the same as that from the land cover map generated previously. 
Visual comparison of the maps showed that the erosion risk areas corresponded to 
the scrubland category (and in some cases the grassland and conifer categories) 
bordering the badlands areas. These areas had spectral characteristics intermediate 
between badlands and scrubland, indicating either a mixture of the categories 
within the pixel or an intermediate level of degradation. Both possibilities are 





Figure 9. Active erosion (badlands) and erosion risk maps, obtained from the spectral distance 
map and the classification threshold. 
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The DTM morphological analysis showed a predominance of north (33%) 
and south (45%) orientations over the study area (Fig. 10A). The badland areas 
occurred predominantly on hillsides oriented to the north (44%), whereas the 
erosion risk areas had a distribution similar to the total study area (Fig. 10, C and 
B). The markedly different distribution of badlands relative to other categories in 
the study area suggests that different erosion processes are active in opposing 
hillside orientations. The aspect angle is a determining factor in the dynamics, 
intensity, and effectiveness of weathering processes in badland areas developing 
in mountainous sub-humid regions (Nadal-Romero et al., 2007). This is a 
consequence of regolith weathering dynamics arising from climatic factors 
(particularly freeze–thaw processes involving cryoclastism, cryosuction, and ice 
growth) on north-orientated hillsides, whereas on south-orientated hillsides the 
most effective weathering process is thermoclastism, which is related to high daily 

















would suggest that areas at risk with a north orientation should be a focus for 
erosion risk mitigation efforts. 
The frequency distribution of the slope in each category was also analyzed 
(Fig. 11), but there were no significant differences among the badlands, erosion 
risk areas, and the total study area. 
 
Conclusions 
This study has demonstrated the utility of remote sensing and GIS 
techniques in basic and applied geomorphological research, both at watershed and 
regional scales (study areas between 10 and 10,000 km2). The use of a supervised 
classification method using the maximum likelihood algorithm on a set of a priori 
categories enabled reliable mapping of areas with active erosion and vegetation. 
Selection of training areas using aerial orthophotos (SIGPAC, 2003) enabled 
identification of areas in each of the designated categories, based on maximum 
variability among spectral signatures. The use of an independent set of randomly 
selected pixels allowed for validating the classification model, which was very 
good (82% overall accuracy). 
The use of an ROC curve to assess uncertainty in the classification model 
(based on the magnitude of omission and commission errors) allowed 
classification thresholds for the active erosion and erosion risk areas to be 
determined. It was found that 7% of the surface area was affected by active 
erosion processes that resulted in a morphology typical of badlands, and 21% of 
the surface area was classified as at risk of erosion. This suggests that there was a 
high degree of uncertainty in the spectral signatures of pixels separating badlands 
from other areas. These are erosion risk areas, either through intensification of 
erosion processes or because of head erosion in headwaters in the adjacent 
badlands. The erosion risk areas bordering the badlands coincided with transition 
zones from badlands to forest, where the soil was poorly covered by vegetation 
(10−50% cover). These are marginal areas with slopes greater than 15%, where 
the establishment of vegetation is very difficult. 
Finally, DTM was found to be a useful primary tool for morphological 
exploration of active erosion areas and erosion risk areas. In the study area, 
asymmetry in the development of badland areas was deduced from the orientation, 
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with more development of badlands on shady hillsides because of weathering. In 
contrast, hillside slope did not appear to have a significant effect on badlands 
formation in the study area.  
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Variación temporal de la actividad vegetal en áreas 
vegetadas, erosionadas y en riesgo de erosión mediante 




The temporal evolution of vegetation activity on various land cover classes in the 
Spanish Pyrenees was analyzed. Two time series of the normalized difference 
vegetation index (NDVI) were used, corresponding to March (early spring) and 
August (the end of summer). The series were generated from Landsat TM and 
Landsat ETM+ images for the period 1984−2007. An increase in the NDVI in 
March was found for vegetated areas, and the opposite trend was found in both 
March and August for degraded areas (badlands and erosion risk areas). The rise 
in minimum temperature and the time variation of the cloud cover during the 
study period appears to be the most important factors explaining increased NDVI 
in the vegetated areas. In degraded areas, no climatic or topographic variable was 
associated with the negative NDVI trend, which may be related to erosion 
processes taking place in these regions. 




En este trabajo se ha analizado la evolución temporal y espacial de la dinámica 
vegetal sobre varias coberturas de suelo en el Pirineo central, España. Se han 
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utilizado dos series temporales de NDVI, la primera corresponde al mes de Abril 
(inicio de primavera) y la segunda al mes de Agosto (final de verano). Las series 
fueron construidas a partir de imágenes Landsat TM y ETM+ para el periodo del 
1984-2007. Los resultados muestran un incremento del NDVI en el mes de Marzo 
para las áreas vegetadas, mientras que las áreas degradadas (cárcavas y zonas de 
riesgo de erosión) presentaron una tendencia negativa del NDVI. El incremento de 
las temperaturas mínimas durante el periodo de estudio fue el factor más 
importante para explicar el incremento del NDVI en las áreas vegetadas. En las 
áreas degradadas, no se encontró ninguna variable climática o topográfica que 
explicará la tendencia negativa del NDVI, lo cual se ha relacionado con los 
procesos de erosión acelerada que tienen lugar en la región. 
Palabras clave: Landsat, NDVI, Spanish Pyrenees, actividad vegetal, áreas en 
riesgo de erosión. 
 
Introduction 
Maps of active erosion areas and areas at risk of erosion are of great 
potential use to environmental agencies (governmental and private), as such maps 
allow erosion prevention efforts to be concentrated in places where the benefit 
will be greatest. There is no single straightforward method for assessing erosion, 
as erosion is highly dependent on the spatial scale and the purpose of the 
assessment (Warren, 2002). On a limited spatial scale (less than 100 ha), field 
surveys can provide an accurate means of analyzing erosion damage. However, 
approaches that integrate available spatial data need to be applied to focal area 
selection over larger surfaces. Studies of erosion at spatial scales covering local to 
regional areas have provided both quantitative (e.g., erosion rates) and qualitative 
(e.g., erosion risk areas; Vrieling et al., 2006) information. 
Methods for evaluating erosion risk at catchment and regional scales 
(10−10,000 km2) include the application of erosion models, or qualitative 
approximations using remote sensing and geographic information system (GIS) 
technologies. Merrit et al. (2003) provided extensive descriptions of current 
erosion models. However, in most cases such models have been created for use at 
small scales, and extrapolation to larger scales (catchment and regional) is very 
complex and occasionally leads to errors (Kirkby et al., 1996). Remote sensing 
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and GIS techniques have been shown to be of potential use in erosion assessment 
at regional scales, including the identification of eroded surfaces, estimation of 
factors that control erosion, monitoring the advance of erosion over time, and 
investigating vegetation characteristics and dynamics (Muchoney & Haack, 1994; 
Lambin, 1996). 
Vegetation dynamics play an important role in assessment of 
environmental processes because of the strong relationships between the 
biosphere and global parameters including atmospheric CO2 concentration 
(Braswell et al., 1997; Zeng et al., 1999), the influence of vegetation on the 
hydrological cycle at local scales (Beguería et al., 2003; Serrano-Muela et al., 
2008), landscape structure and diversity (Kammerbauer & Ardon 1999; Olsson et 
al., 2000), and erosion and sediment transport (García-Ruiz et al., 1995). 
Various studies have identified changes in vegetation dynamics at 
continental (Slayback et al., 2003; Delbart et al., 2006), regional, and local scales 
(Andreu et al., 2007; Martínez-Villalta et al., 2008) in recent decades. Most 
changes have been caused by human activity, particularly deforestation (Achard et 
al., 2002; DeFries et al., 2002) and forest fires (Giglio et al., 2006; Riaño et al., 
2007), but land marginalization and rural abandonment have contributed to 
natural revegetation processes in some regions (Sluiter & de Jong, 2007). 
However, numerous reports have found a general increase in vegetation activity in 
various ecosystems of the world (Myneni et al., 1998; Kawabata et al., 2001; 
Lucht et al., 2002), suggesting that the principal causes of changes in vegetation 
dynamics are variations in precipitation and/or temperature (Peñuelas & Filellas, 
2001; Nemani et al., 2003; Delbart et al., 2008). 
Regional and local factors affecting vegetation dynamics must be 
considered in addition to the influence of climate. Spatial differences in the rate of 
vegetation change have been shown to be dependent on topographical conditions 
(Florinsky & Kuryakova, 1996; Pueyo & Beguería, 2007), soil type (Farrar et al., 
1994), human management, land use (Stohlgren et al., 1998), and 
geomorphological processes including soil erosion. 
Changes in vegetation in the Mediterranean region have followed very 
different patterns. In general, vegetation growth tends to be favored by increased 
temperature in areas where water is not a limiting factor (Andreu et al., 2007; 
Martínez-Villalta et al., 2008).  Declines in forest activity and growth in other 
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regions have been related to recent climatic trends (Maselli, 2004; Sarris et al., 
2007). In mountainous areas of the Mediterranean basin the pattern is very 
complex as a consequence of the diversity of land uses and the interaction of 
environmental and microclimatic factors (McDonald et al., 2000; Sluiter & De 
Jong, 2008). Studies in the Spanish Pyrenees (Vicente-Serrano et al., 2004; 
Vicente-Serrano et al., 2006a, 2006b; Lasanta & Vicente-Serrano, 2007) have 
investigated spatial and temporal variations in vegetation cover at regional and 
local scales to i) assess changes in the vegetal cover in the last 50 years; ii) detect 
trends in the global vegetation biomass; iii) explore changes in leaf activity in 
forest regions; iv) detect the climate drivers (temperature and precipitation) and 
spatial patterns of aridity; and, v) to determine the effects of human land uses. 
All previous studies have focused on well-vegetated areas, and very few 
reports have analyzed spatial and temporal variations in vegetation cover on 
active erosion areas and erosion risk areas, where vegetation is sparse. Badlands 
are usually defined as intensely dissected natural landscapes where vegetation is 
scanty or absent (Gallart et al., 2002). Alatorre & Beguería (2009) identified 
active erosion and erosion risk areas in a badlands landscape of the Spanish 
Pyrenees using remote sensing techniques. The presence of bare soil surfaces and 
the large size of badlands enabled good discrimination using remote sensing data. 
However, the erosion risk areas surrounding badlands, coinciding with the 
transition zone from badlands to scrubland or forest, were characterized by poor 
vegetation cover (10−50%). Badlands in subhumid mountain areas are subject to 
greater denudation rates and more active dynamics compared with similar 
landscapes in arid or semiarid areas (Gallart et al., 2002; Regüés & Gallart, 2004). 
For this reason, the analysis of vegetation dynamics on active erosion and erosion 
risk areas is very relevant to the design of measures for the mitigation and 
remediation of soil erosion and sediment transfer. 
The objectives of this study were i) to obtain time series of vegetation 
activity during two contrasting periods of the growth cycle (early spring and the 
end of summer) for various land cover classes, including both well-vegetated and 
degraded areas; ii) to determine the extent by which climate controls vegetation 
activity in the various land cover classes, and to define temporal trends; and, iii) to 
analyze the spatial distribution of trends in vegetation activity on erosion risk 
areas, as indicators of recovery and degradation, and to quantify the effects of 
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various topographical factors on such trends. 
 
Study area 
The study area, located at 620−1,754 m altitude approximately 23 km 
north of the Barasona Reservoir (Spanish Pyrenees), is an integrated badlands 
landscape orientated northwest−southeast and developed on Eocene marls (Fig. 
1A, 1B). A land cover map based on the supervised maximum likelihood method 
(Alatorre & Beguería, 2009) showed that the study area is occupied by five 
principal land cover categories: badlands, 19 km2 (8.0%); coniferous forest, 65 
km2 (28.0%); deciduous forest, 21 km2 (9.0%); grassland, 32 km2 (13.0%); and 
scrubland, 99 km2 (42.0%). The spatial distribution of land cover showed that the 
areas occupied by scrub and the grass border areas could be classified as badlands 
(Fig. 1C). This spatial distribution suggested that a progressive transition between 
eroded areas and forest (Fig. 1C). In the same study, a map of the active erosion 
(badlands) and erosion risk areas was obtained, with the surface areas of these 
classes comprising 17 km2 and 49 km2, respectively (Fig. 1D). The surface area of 
the active erosion region was the same as that obtained from a land cover map 
generated using the supervised maximum likelihood method. The badlands system 
comprises a group of typical hillside badlands developed on sandy marls with clay 
soil, and is strongly eroded over convex hillsides with moderately inclined slopes. 
Visual comparison of maps showed that the erosion risk areas corresponded 
principally to the scrubland class (and in some cases the grassland and coniferous 
forest classes) bordering the badland areas. These areas had spectral 
characteristics intermediate between badlands and scrubland, indicating either a 
mixture of classes within a pixel or an intermediate level of degradation (Alatorre 
& Beguería, 2009). 
The soils in the study area are chromic vertisols with an A–B–C profile, an 
ochric surface horizon, and a C horizon that is typically greater than 1 m in depth. 
The original parent material is rich in calcium carbonate, which has accumulated 
in the form of nodules in the B and C horizons. A significant feature is the 
formation of cracks arising from shrinkage in the dry season, and these enable 
mixing of the upper horizon. Under natural conditions the soils are well protected 
by dense vegetation cover, although they are occasionally subject to piping and 
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gullying processes. Disturbance of vegetation cover leads to accelerated erosion 
and exposure of the underlying gray marls, which are highly erodible, and this in 
turn leads to formation of a badland morphology (Nadal-Romero et al., 2007, 
2008). 
The climate is defined as mountainous, humid and cold, with influences 
 
 
Figure 1. A) Location of the study area: i) subset area indicates the location of badland areas 
on marls (236 km2); ii) the gray zone indicates the area of the Landsat scene; iii) the black 
squares indicate the location of meteorological observatories of the National Agency of 
Meteorology: Eriste Central (9840), Sesue Central (9841), and Serraduy (9853). B) Digital 
terrain model (DTM). C) Land cover map based on supervised classification using the 
maximum likelihood method and the maximum probability classification rule (Alatorre and 
Beguería, 2009b). D) Erosion risk maps (Alatorre and Beguería, 2009b). 
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from the Atlantic Ocean and the Mediterranean Sea (García-Ruiz et al., 1985). 
The average annual temperature is 11°C and the average annual precipitation is 
approximately 876 mm. Precipitation is irregular throughout the year, with a 
maximum in spring between 180 (April) and 160 mm (May), and a minimum in 
July−August, when precipitation does not exceed 100 mm. Topography and 
altitude explain the high rainfall and low temperature of the area. Above 1,700 m 
precipitation in excess of 2,000 mm year−1 is commonly recorded; periods without 
rain are rare and very short, resulting in correspondingly brief periods of water 
deficit. A large proportion of precipitation falls as snow, which persists for several 
months, as the 0°C isotherm is located at 1,650 m a.s.l. 
 
Data and methods 
Data selection and preparation 
A database of Landsat TM and Landsat ETM+ images for the period 
1984−2007 was used. The database comprised 28 images, 16 of which were from 
a summer time series and 12 from a spring time series. The two time series were 
used to identify possible differences in vegetation dynamics as a function of 
seasonal differences in vegetation activity, and to assess with more robustness any 
spatial and temporal patterns in vegetation activity. Table 1 shows the dates of the 
images used in each time series. The database was processed using a procedure 
that included calibration and cross calibration of the images, atmospheric 
correction using a radiative transfer model (6S) that included external atmospheric 
information, a non-Lambertian topographic correction to avoid errors caused by 
differences in illumination conditions, and a relative normalization between dates 
using an automatic procedure (Du et al., 2002). The procedure allowed accurate 
measurements of physical surface reflectance units to be obtained. The correction 
applied to the images guaranteed the temporal homogeneity of the dataset, the 
absence of artificial noise caused by sensor degradation and atmospheric 
conditions, and spatial comparability among different areas, given the accurate 
topographic normalization applied. Details of the correction procedure applied to 
the images, and a complete description of the dataset and its validation have been 
described by Vicente-Serrano et al. (2008). 
Time series of the normalized difference vegetation index (NDVI) were 
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obtained from the original Landsat TM and Landsat ETM+ images, for the 




NDVI = ρIR − ρR
ρIR + ρR
         Eq. 1 
 
where  is the reflectivity in the near-infrared region of the electromagnetic 
spectrum and   is the reflectivity in the red region. The NDVI is a measure of 
the photosynthetic capacity of the canopy (Ruimy et al., 1994) and the stomatal 
resistance with respect to water vapor transference (Tucker & Sellers, 1986). 
However, several studies have demonstrated a strong relationship of the NDVI to 
the fraction of photosynthetically active radiation, the vegetation biomass, the 
green cover, and the leaf area index (e.g. Tucker, 1979; Tucker et al., 1981; 
Sellers, 1985). Hence, high NDVI values are indicative of high vegetation 
activity. 
A land cover map comprising the major vegetation types in the study area 
was also used (Fig. 1B), as well as a map of active erosion areas (badlands) and 
areas at erosion risk (Fig. 1C) (Alatorre & Beguería, 2009). 
To analyze climate effects on the vegetation activity we used a database 
consisting of three daily rainfall series from the National Agency of Meteorology, 
Table 1. Dates for the Landsat 5 TM and 7 ETM+ images used in the study. 
March August 
Acquisition date Sensor Acquisition date Sensor 
03/11/1989 TM 08/20/1984 TM 
03/30/1990 TM 08/07/1985 TM 
03/06/1993 TM 08/13/1987 TM 
03/09/1994 TM 08/02/1989 TM 
03/28/1995 TM 08/24/1991 TM 
03/17/1997 TM 08/10/1992 TM 
03/20/1998 TM 08/29/1993 TM 
03/23/1999 TM 08/03/1995 TM 
03/17/2000 ETM+ 08/24/1997 TM 
03/10/2003 ETM+ 08/14/1999 TM 
03/07/2005 TM 08/08/2000 ETM+ 
03/13/2007 TM 08/26/2001 ETM+ 
  08/30/2002 ETM+ 
  08/27/2004 TM 
  08/18/2005 TM 
  08/01/2006 TM 
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comprising data since January 1984 (Fig. 1A). To guarantee the quality of the 
dataset the series were checked using a quality control process that identified 
anomalous records and analyzed the homogeneity of each series (for more details 
see Vicente-Serrano et al., 2009). Cloud cover data was obtained from the CRU 
TS3.0 dataset (CRU, 2010). Daily temperature data were obtained for the same 
period from the Serraduy station (Fig. 1A), and these were also checked for 
possible temporal inhomogeneities. The time series of precipitation totals and 
maximum/minimum temperature averages were computed from the original daily 
series by aggregating the original daily values over the period immediately before 
the images were taken. Thus, climatological series were computed for the 
following time periods prior to the date of the image: 15 days, 30 days, 3 months 
(January, February and March for the March images; June, July and August for 
the August images) and 6 months (October to March, and March to August, 
respectively). 
A number of topographical variables were also analyzed to assess their 
effects on vegetation activity. This involved use of a digital terrain model (DTM) 
with a spatial resolution of 20 m to derive the slope gradient (m m−1), as some 
studies have shown that this can be a major factor explaining rates of vegetation 
recovery (Pueyo & Beguería 2007; Wittenberg et al., 2007). We also derived a 
model of the potential annual solar radiation (MJ m−2 day−1) to assess topographic 
control of the energy balance, using an algorithm based on the topographical 
exposure to the solar beams including the effect of terrain complexity (shadowing 
and reflection) and the daily solar position (Pons & Ninyerola, 2008). 
  
Role of climatic factors and time trends on the temporal variation of the NDVI 
The existence of statistically significant time trends of NDVI has been used to 
detect processes of vegetation activity increase or decrease. However the 
vegetation activity (and hence the NDVI) is affected by a number of natural 
factors, mostly climatic, that also experience time variation. Therefore, when 
analyzing time series of NDVI it is important to account for the variance 
explained by those factors, in order to isolate the NDVI trends attributable to 
vegetation dynamics. Statistical tests based on the dependent variable alone such 
as the Man-Kendall’s trend detection time series of the NDVI alone, such as the 
Mann-Kendall’s trend detection test,, they do not identify the driving factors 
Capítulo 7 
 230
involved. As a consequence it is difficult to determine the existence of trends 
apart from those driving factors. Therefore, in order to determine the existence of 
temporal trends in the time series of mean NDVI values for each land cover class 
in March and August we performed a multivariate regression analysis against time 
(the year of acquisition of the images) and a set of climatic and astronomical 
covariates. The covariance of the results is the show in the next year 
As a preliminary step we undertook a correlation analysis to determine the most 
appropriate time span for the climatologic time series. For both the March and 
August images we found that the climatological series computed for the 3 months 
prior to the images had the greatest correlation with the NDVI. Therefore, we 
used the time series of cumulative precipitation, average cloud cover and average 
maximum and minimum temperature during the 3 months before the acquisition 
date as covariates in the regression analysis.  
As the acquisition date of the images did not coincide among years, which could 
have affected the NDVI (especially in March, which is very close to the start of 
the growing period), we also introduced the Julian day of the image as a covariate. 
To check for temporal trends in the NDVI values that were not explained by 
variability of the climatic factors and the acquisition date of the images, we also 
incorporated the year of acquisition of the image as a covariate. It must be noted 
that, by including as covariates some of the natural factors that control vegetation 
activity (and hence the NDVI), the analysis was able to determine much more 
precisely the existence of temporal trends in the annual time series of NDVI. 
We used a backward stepwise procedure based on the Akaike’s information 
criterion statistic (AIC), as implemented in the function stepAIC in the MASS 
library of the R package for statistical analysis (Venables & Ripley, 2002). This 
function allowed retaining only the significant explanatory variables for the time 
evolution of the NDVI for the various land cover classes, and rejecting the 
variables not contributing to explaining the observed NDVI values. The analysis 
of the results was based i) on the goodness of fit and statistical significance of the 
regressions, ii) the explanatory variables selected, and iii) the beta (standardized) 
regression coefficients to rank the variables according to their relative importance 
in explaining the NDVI. The existence of temporal trends in the observed NDVI 
values that could not be attributed to climatic factors or astronomical factors (the 
Julian date) and could hence be attributed to re-vegetation or degradation 
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processes was checked by the significance (and sign) of the ‘year’ covariate. 
 
Role of topographical factors on the spatial distribution of the NDVI trends on 
erosion risk areas 
The analysis described in the previous section allowed determining the 
relevance of climatic factors and the existence of time trends on the observed time 
variation of the NDVI, averaged by vegetation class. However, it did not offer 
spatial discrimination of the areas undergoing positive or negative trends. As the 
next step in the analysis we concentrated on the erosion risk areas due to their 
ecological importance, and we repeated the multivariate analysis described in the 
previous section in a pixel-by-pixel basis, using the same set of climatic and 
astronomical (the Julian day) covariates. This enabled mapping of the spatial 
distribution of NDVI trends not explained by climatologic factors, and thus 
identification of areas undergoing processes of degradation (negative trend) or 
recovery (positive trend). 
Finally, the Pearson’s product-moment correlation test was performed on 
the NDVI trends as determined pixel-by-pixel against various topographical 
factors (elevation, slope gradient and potential incoming solar radiation). A 
bootstrap procedure was used to determine the statistical significance of the 
correlations: 1000 repetitions of the correlation analysis were performed on 
random samples containing approximately 1% of the pixels belonging to the 
erosion risk class, and the resulting significance statistics (correlation coefficients 
and p values) were averaged. This enabled avoidance of a sample size effect that 
would arise if all the pixels of the erosion risk class (approximately 45,000) were 
introduced together in the analysis, causing the significance test to become over 
sensitive and thus unreliable. 
 
Results and Discussion 
Role of climatic factors on the temporal variation of the NDVI 
Preliminary visual inspection of the mean NDVI time series revealed 
differences between land cover types (Fig. 2). There was a clear difference 
between the vegetated categories (deciduous and coniferous forests, grassland and 
scrubland) and degraded areas (badlands and erosion risk areas), both for March 
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and August. The vegetated areas had higher NDVI values, and the greatest 
average NDVI values occurred in August. In the case of the well vegetated land 
cover classes, the March NDVI time series seemed to indicate the existence of 
positive temporal trends (i.e., the average NDVI increased with time), whereas no 
trends were apparent in the August time series. 
The degraded areas (badlands and erosion risk areas) had the lowest 
average NDVI values, which differed little between March and August because of 
the very low vegetation cover. Negative NDVI trends were apparent to visual 
inspection in both March and August, being stronger in the erosion risk areas. 
This may indicate the presence of a degradation process, such as soil erosion, in 
these areas. 
This preliminary result suggested the occurrence of contrasting temporal 
 
 
Figure 2. Temporal evolution of the mean NDVI values for March and August between 
the categories of land cover map and erosion risk areas. 
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trends depending on the nature of the land cover, with well-vegetated areas 
undergoing an increase in vegetation activity and degraded areas suffering a 
process of further degradation. Statistical significance of these trends was not 
checked due to the difficulties involved in trend testing of time series of natural 
processes when other relevant factors are involved. 
Multivariate regression analysis helped explain the observed NDVI 
temporal patterns of the various land cover classes and determine the existence of 
temporal trends not explained by the variability of the climatic conditions. The 
regression models fitted the observed NDVI values very well, and achieved the 
desired level of significance for all land cover classes (Table 2). A better fit was 
obtained in March for the well-vegetated classes (coniferous and deciduous 
forests, scrubland and grassland) than for the less vegetated classes (badlands and 
erosion risk areas), as shown by the lower R2 values. Contrary, in August the 
goodness-of-fit was slightly higher for less vegetated regions. In all models one or 
more climatic variables were identified as significant by the stepwise algorithm, 
indicating that climatic conditions were important in explaining the degree of 
vegetation activity. 
However, there were differences between March and August, as well as 
between land cover classes. In March the average minimum temperature was the 
Table 2. Multivariate regression analysis of average March NDVI values. Variables excluded 










R2 0.972 0.987 0.928 0.908 0.843 0.653 
p-value <0.001* <0.001* <0.001* <0.005* 0.021* <0.010* 
Residual standard 
error 
0.008 0.004 0.008 0.007 0.013 0.016 
Beta coefficients:       
Precipitation -- -- -- 0.293 -- -- 
Cloud cover -0.565 -0.598 -0.722 -0.933 -0.741 -0.499 
T max 0.180 0.538 0.545 0.912 0.647 -- 
T min 0.681 1.29 1.15 1.94 1.13 -- 
Julian day -0.236 -0.157 -0.209 -- -0.300 -0.581 
Time (year) 0.368 -- -- -0.429 -0.481 -- 
Temporal trend 
(change in NDVI): 
      





+4.05% -- -- -2.03% -3.94% -- 
* significant at confidence level α = 0.05 
 




most important explanatory factor except for the badlands, as evidenced by the 
fact that it had the largest (standardized) beta coefficients (Table 2). The effect of 
the minimum temperature was positive in all cases, reflecting the importance of a 
relatively warm weather at the end of winter/early spring for initiating the plant 
growing period. This hypothesis is supported also by the fact that coniferous 
forests showed much lower influence of the minimum temperature than other 
(deciduous) vegetation classes, as it could be expected from its perennial 
character. The maximum temperature had a positive effect on the NDVI although 
lower than that of the minimum temperature, and it was also significant with the 
exception of the badlands. The cloud cover was also significant for all land cover 
classes, and its effect on the NDVI was similar to that of the maximum 
temperature. It had a negative effect on the NDVI, reflecting the importance of 
solar radiation in the vegetation activity during this part of the year. The 
cumulative precipitation, on the contrary, was not significant. The time of 
acquisition of the image (‘Julian day’) was significant for all land cover classes 
except the grassland, demonstrating the relevance of the phenological state of 
vegetation at this time of the year and the convenience to include this variable in 
all studies involving the NDVI during critical growth periods. The non-
significance in the case of the grasslands can be explained by the fact that the 
Table 3. Multivariate regression analysis of average August NDVI values. The covariates 










R2 0.591 0.599 0.663 0.640 0.681 0.663 
p-value 0.031* 0.028* <0.005* <0.006* <0.003* <0.004* 
Residual standard 
error 
0.026 0.022 0.016 0.021 0.016 0.012 
Beta coefficients:       
Precipitation -0.421 -0.325 -- -- -- -- 
Cloud cover  -- -- -- -- -- -- 
T max -1.45 -1.59 -1.66 -1.61 -1.23 -1.50 
T min 1.34 1.31 1.21 1.09 0.801 1.42 
Julian day -- -- -- -- -- -- 
Time (year) -0.507 -0.481 -0.688 -0.646 -1.00 -0.789 
Temporal trend 
(change in NDVI): 
      
 per year -0.00247 -0.00197 -0.00241 -0.00278 -0.0036 -0.00210 
 period 1984-
2006 
-4.43% -5.53% -5.40% -5.46% -8.02% -4.72%  
* significant at confidence level α = 0.05     
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growing period of the grasslands starts much later in the year, in May-June 
(Gómez, 2008). 
In August (Table 3) the maximum and minimum temperatures were the 
most important covariates for all land cover classes, with a contrasting effect on 
the NDVI: while the minimum temperature, as in March, had a positive effect, the 
maximum temperature had a negative one, reflecting the limiting factor that the 
summer heat has on the vegetation activity. The cumulative precipitation had 
smaller effect and only for the coniferous and deciduous forests, and the cloud 
cover was not significant in any case. Neither was the time of acquisition of the 
image (‘Julian day’), which was expected since summer is not a critical period for 
vegetation growth in the area. 
Having thus accounted for the NDVI variance explained by climatic and 
astronomical factors, it was possible to assess the existence of trends in the time 
series of the NDVI (variable Time in Tables 2 and 3). A positive NDVI trend was 
found in March for the coniferous forests, while negative trends were found for 
grasslands and erosion risk areas. Negative time trends were found in August for 
all land cover classes, ranging between 4 and 8% over the period 1984−2006. The 
strongest trend (around -4% in March and -8% in August) corresponded to the 
erosion risk areas. 
The results of regression analysis enabled re-interpretation of the observed 
temporal NDVI patterns (Fig. 2). The apparent upward trend in the NDVI in well-
vegetated areas in March can be explained very well by a similar trend in the 
average minimum temperature and cloud cover. Only in the case of the coniferous 
forests the multivariate regression analysis indicated a positive trend not explained 
by those variables in March, suggesting an increase of the vegetation activity 
possibly related to forest growth processes. A downward trend in the NDVI in 
erosion risk areas was also significant and not related to the temporal evolution of 
any climatic variable, suggesting a progressive decrease of the vegetation cover 
that is typical of land degradation processes. 
These results are in agreement with the evolution observed in the western 
Spanish Pyrenees. Vicente-Serrano et al. (2004) found a general positive trend in 
the NDVI for forests and well-developed vegetated areas, which was related to an 
increase in annual mean temperature, and to patterns of land abandonment and 
natural revegetation processes (Lasanta et al., 2007; Hill et al., 2008). In the 
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present study we also found a positive trend in the NDVI for vegetated areas, and 
showed that the maximum and minimum temperatures in the 3 months before the 
Landsat images were taken exerted an opposite influence on the NDVI, and that 
this effect varied during the year. 
The finding that cumulative precipitation had no significant effect on the 
NDVI was counter-intuitive, since a positive effect could be expected. This 
anomaly can be explained by the facts that i) water availability is not a limiting 
factor for vegetation growth in the study area, which receives an average of 
around 900 mm year−1, predominantly in winter and spring; and, ii) the amount of 
precipitation is well-correlated with cloud cover in the region, with rainy periods 
resulting in reduced incoming solar radiation, which rises on clear days. It is well 
known that precipitation level ceases to be a limiting factor for vegetation growth 
in humid regions, where competition for space and solar radiation is more 
important. Several studies have documented saturation of the NDVI in relation to 
precipitation in humid areas (Davenport and Nicholson, 1993; Santos and Negrín, 
1997). In such regions the typically nonlinear relationship between precipitation 
and vegetation activity could explain the absence of a significant effect. In the 
case of this study, our results showed a clear relationship between the NDVI in 
March and the average cloud cover over the period immediately before the 
acquisition of the image, thus confirming the hypothesis that competition for solar 
radiation is more important than water availability for vegetation growth in the 
area. 
In studies of smaller areas, similar NDVI trends in vegetation evolution 
have been observed, but human impact has been included among the explanations. 
Fuller (1998) analyzed 7 years of NDVI composites for Senegal in the interval 
1987 to 1993, and observed spatial differences in temporal trends in NDVI 
depending on agricultural and grassland management practices. Pelkey et al. 
(2000) indicated that, in Tanzania, the creation of protected natural areas 
increased vegetation cover growth and biomass relative to areas showing more 
intensive land use. The presence of a residual temporal trend in NDVI values 
following removal of climatic influences is usually considered to constitute 
evidence that other factors, such as human land use practices, are affecting 
vegetation activity. In the present study we found significant downward trends in 
all land cover classes in August. Given the low intensity of land use in the region, 
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attribution of these trends to human causes is difficult. Additionally, positive 
NDVI trends were found in March that can be explained by the positive evolution 
of minimum temperatures. Thus, an early start to the growth period, plus 
increased vegetation activity during spring and early summer, could cause greater 
stress on vegetation in August. Following exclusion of climatic effects, downward 
trends in the NDVI were found in March and August for grassland and badland 
areas, particularly in erosion risk regions. This could be a sign of degradation in 
such areas because a decrease in the (already low) vegetation activity in the study 
area has been correlated with soil erosion processes (Beguería, 2006; Alatorre & 
Beguería, 2009). In erosion risk areas the temporal trend was strongest than in any 
other land cover class, and consequently it was the only class exhibiting an overall 
downward trend in the NDVI. As this land cover class includes very sensitive 
areas that are at risk of loss of all vegetation cover, thus becoming badlands, we 
focused further on factors that have contributed to this degradation. 
 
Role of topographical factors on the spatial distribution of the NDVI trends on 
erosion risk areas 
The downward trend in NDVI for erosion risk areas in March and August 
could not be explained by climatic factors, and suggested the involvement of 
degradation processes including active erosion or lateral expansion of existing 
badlands. This possibility motivated a detailed assessment of the spatial 
distribution of NDVI trends in erosion risk areas.Following removal of climatic 
influences, the spatial distribution of positive and negative trends in the NDVI of 
erosion risk areas was similar in March and August, indicating that the process is 
quite consistent and not merely attributable to seasonal effects (Fig. 3). Negative 
NDVI trends predominated in both images, indicating the occurrence of 
degradation processes in these areas. However, there were regions in which 
positive trends dominated, especially in March. The proportion of statistically 
significant trends increased in August, because of an increase in stress conditions 
that predominate in this month. 
Mapping of trend values on a pixel-by-pixel basis enabled assessment of 
the importance of particular topographical conditions on the presence of 
degradation or recovery processes on erosion risk areas. The correlation analysis 
between the NDVI trends in March and August and several topographical 
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variables revealed very little significance (Figure 4 and Table 4). Only the 
potential radiation (a function of the exposure of a surface to the solar beams) 
showed a significant effect on the August NDVI trends. The sign of the 
correlation between the NDVI trends and the potential radiation was positive, 
indicating that degradation processes (negative NDVI trends) are more likely on 
shady (north-facing) slopes. 
This is consistent with previous research on the topographical signature of 
badlands in the Spanish Pyrenees, which has revealed that such regions occur 
predominantly on shady slopes (Alatorre & Beguería, 2009). This preferential 
location of the badlands is associated with mechanical weathering processes 
related to frost and thawing cycles, which are stronger on north-facing slopes 
 
Figure 3. Spatial distribution of the NDVI trends for March and August in erosion risk areas after 




Table 4. Correlation between the NDVI trend and topographical characteristics, erosion risk areas. 
 
 March NDVI August NDVI 
 cor. coef.  p-value cor. coef. p-value 
Elevation 0.0680 0.255 0.0104 0.454 
Slope gradient -0.0463 0.371 -0.0259 0.424 
Potential radiation 0.0945 0.146 0.142 0.0388* 
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(Nadal-Romero et al., 2007). 
These results contrast with those of studies that have focused on the 
topographical control of vegetation recovery in the Spanish Pyrenees, which have 
shown that shady slopes enjoy a higher recovery rate than do sunny slopes 
(Lasanta et al., 2000; Vicente-Serrano et al., 2004; Lasanta & Vicente-Serrano, 
2006; Pueyo & Beguería, 2007). This has been explained by greater stress on 
vegetation caused by increased evapotranspiration rates on sunny slopes. Our 
results show that the topographic influence on vegetation recovery processes are 






Figure 4. Correlation between the NDVI trends for March and August in the erosion risk areas and 
topographic variables (after climatic forcing was accounted for). Results are shown for a random 





We analyzed the temporal evolution of vegetation activity on vegetated 
and degraded surfaces in a small area of the central Spanish Pyrenees over the 
period 1984−2007. Two map series of the normalized difference vegetation index 
(NDVI) were obtained from a series of homogenized Landsat TM and Landsat 
ETM+ images for the months of March and August. This enabled analysis of the 
spatial and temporal dynamics of vegetation activity in well-vegetated areas 
(forests and dense scrubland) and degraded areas affected by erosion processes 
(badlands and erosion risk areas). Temporal NDVI trends were identified for each 
land cover class using multivariate regression analysis, which incorporated the 
time evolution of climatic (precipitation, cloud cover, and minimum and 
maximum temperature) and astronomic factors (Julian day of the image). 
Seasonal differences were expected in the spatial pattern of vegetation 
activity and vegetation recovery processes, as a consequence of the climatic 
seasonality of the region and the large differences in water availability between 
spring and summer (vegetation in the latter season is commonly affected by a high 
level of water stress). 
The results obtained could have been affected by the heterogeneity of land 
use and the nature of land covers selected, because this mountainous area is 
complex and exhibits great spatial diversity. Nevertheless, at the Landsat image 
spatial resolution (30 m), both land cover and land use were well-represented in 
the maps. Assignment to class based on the most representative category, by 
surface area, in a 30 m pixel size could introduce some errors, but it was 
necessary to guarantee an effective spatial comparison between the NDVI dataset 
and categorical information. Moreover, the results were spatially consistent, and 
clear NDVI patterns that coincided with the spatial distribution of land use and 
land cover were evident. 
In summary, this study demonstrated that, in a representative mountainous 
area of the central Spanish Pyrenees, there has been a significant increase in 
vegetation activity in the last 24 years, which is largely explained by in the time 
variation of the minimum temperature and the cloud cover. Coniferous and 
deciduous forests have shown the greatest increase in vegetation activity, whereas 
the increase in activity of grasslands and scrublands has been moderate. 
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Moreover, in active erosion and erosion risk areas, extreme environmental 
conditions, which accelerate erosion processes, have restricted vegetation 
recovery processes over this time period. 
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 Se exponen a continuación los resultados más relevantes de los capítulos 
anteriores, así como las conclusiones generales de la Tesis. El orden de 
presentación se corresponde con el de los capítulos de resultados (capítulos 3 a 7). 
 
Capítulo 3: Los modelos de erosión: una revisión. 
 
• De acuerdo con las diferentes propuestas existentes sobre modelos de erosión, 
se puede realizar una clasificación de los modelos de erosión en tres grandes 
categorías en función de su estructura matemética: i) modelos empíricos; ii) 
modelos conceptuales; y, iii) modelos de base física. 
• Los modelos empíricos se basan en el análisis estadístico de datos 
experimentales y tienen una orientación fundamentalmente predictiva. Son de 
tipo métrico-estático, es decir, no ofrecen una visión dinámica del proceso 
sino que permiten tan sólo la estimación de valores promedio de erosión a 
largo plazo. Algunos modelos empíricos de uso extendido como la Ecuación 
Universal de Pérdida de Suelo, USLE (Wischmeier y Smith, 1978) y sus 
modificaciones posteriores permiten tan sólo un primer acercamiento a la 
identificación de las áreas fuente de sedimentos, ya que se limitan a la 
estimación de la erosión bruta, sin contemplar los procesos de transporte y 
sedimentación a lo largo de la ladera o en depresiones, fondos de valle y 
canales. 
• Los modelos conceptuales parten de una descripción general de los procesos 
que tienen lugar dentro de la cuenca hidrográfica a modo de flujos de materia 
entre distintos reservorios intermedios, utilizando formulaciones matemáticas 
genéricas para establecer las ecuaciones de flujo. Requieren por tanto de 
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datos para la calibración de los parámetros de dichas ecuaciones, que 
generalmente son adimensionales (no tienen un sentido físico directo). Se 
puede decir que los modelos conceptuales se encuentran a medio camino 
entre los modelos puramente empíricos y los de base física. Si se dan las 
condiciones para una adecuada calibración los modelos conceptuales pueden 
alcanzar un buen nivel de ajuste a los datos observados, aunque en muchas 
ocasiones son más pobres para la predicción. 
• Los modelos de base física (p. ej. SHETRAN, WEPP) se basan en una 
descripción de los procesos que tienen lugar en la cuenca a partir de 
ecuaciones de estado que modelizan los flujos de materia y energía dentro de 
la misma, utilizando parámetros con dimensiones reales y sentido físico. Su 
aplicación resulta difícil en la mayoría de los casos, principalmente por la 
gran cantidad de datos que se requieren para su parametrización y para las 
fases de calibración y validación. Los modelos de base física son en general 
apropiados para escalas de detalle. 
• La selección del modelo más adecuado para el estudio de la erosión a una 
determinada escala espacial y temporal implica adoptar una solución de 
compromiso. Como regla general, el modelo debe ser lo suficientemente 
complejo como para incorporar la totalidad de los procesos que controlan el 
problema a estudiar. Sin embargo, la mayor complejidad del modelo lleva 
siempre aparejada un elevado número de parámetros, lo que incrementa de 
manera notable el grado de incertidumbre si la información de partida es de 
mala calidad o no tiene la resolución espacial y temporal adecuadas. Por ello, 
el mejor modelo será el que permita incluir el mayor número de procesos sin 
llegar a comprometer el grado de incertidumbre final más allá de un 
determinado valor aceptable. Para servir de guía en el proceso de selección de 
un modelo de erosión en función de las necesidades del estudio y la 
disponibilidad de datos, en el Capítulo 3 se ha realizado un análisis 
comparativo de modelos de erosión y transporte de sedimento y se ha 
propuesto un sencillo esquema a modo de clave dicotómica. 
 
Capítulo 4: Regional scale modeling of hillslope sediment delivery: a case study 




• Se ha elegido el modelo WATEM/SEDEM con el objetivo de obtener un 
modelo espacialmente distribuido de erosión y  sedimentación en las laderas 
y aporte de sedimentos a la red de drenaje en la cuenca del embalse de 
Barasona. Se trata de un modelo de tipo empírico / conceptual, ya que utiliza 
la ecuación USLE para predecir la erosión bruta o puntual, acoplada a una 
ecuación de transporte de sedimento de tipo conceptual. El modelo calcula la 
capacidad de transporte de sedimento de la escorrentía superficial a 
resolución de píxel y la compara con la cantidad de sedimento transportado 
más la erosión puntual, para realizar un balance de sedimento local que 
resulta en un valor de erosión o de sedimentación. 
• La implementación de WATEM/SEDEM ha permitido la estimación de la 
aportación media de sedimento al embalse de Barasona durante el periodo 
1955-2008, obteniendo valores muy similares a los deducidos a partir del 
registro de sedimentos en el vaso del embalse. La comparación de las 
aportaciones anuales durante un periodo de tres años (2005-2008) tuvo 
también una buena coincidencia con el registro de transporte de sedimento en 
el río Isábena, lo cual sugiere que el modelo puede utilizarse también para 
estimar aportes en periodos de tiempo más breves. 
• La falta de de datos espacialmente distribuidos de erosión y transporte de 
sedimentos ha limitado la calibración en dos dimensiones de los parámetros 
de transporte de WATEM/SEDEM, por lo que se optó por un enfoque 
agregado en el que se estableció una ratio a priori entre los dos parámetros de 
transporte de acuerdo con los valores propuestos por la literatura. Se trata de 
un procedimiento sub-óptimo, que resta confianza a los resultados 
espacialmente distribuidos. 
• El aporte medio anual de sedimentos al embalse de Barasona en el periodo 
1955-2008 fue de 0.56 × 106 Mg año−1, traduciéndose a un aporte específico 
de 3.73 Mg ha−1 año−1. Una elevada proporción de los sedimentos provino de 
la parte baja de la cuenca (campos agrícolas), así como de los sistemas de 
cárcavas desarrollados sobre margas eocenas en la parte media de la cuenca 
(Depresión Intermedia). 
• La ratio de entrega de sedimentos (SDR), indicando la proporción del material 




• El mapa de erosión / sedimentación generado por el modelo permitió analizar 
las principales áreas fuentes de sedimento. Las cárcavas desarrolladas sobre 
margas eocenas, los cultivos de secano, los matorrales con ejemplares 
dispersos de coníferas, y las áreas de suelo desnudo, fueron los responsables 
de aproximadamente el 55% del total de sedimentos generados en la cuenca. 
• La relación entre la producción de sedimento (SY; Mg año−1) y la producción 
específica de sedimento (SSY; Mg ha−1 año−1) y la ratio de entrega de 
sedimento (SDR), por una parte, y el área de la cuenca (A), por otra parte, ha 
permitido establecer diferencias entre las distintas unidades geoestructurales, 
atribuibles a sus diferencias en relieve, densidad de drenaje, y la distribución 
espacial de coberturas y usos de suelo. 
 
Capítulo 5: Soil erosion and sediment delivery in a mountain catchment under 
land use change: using point fallout 137Cs data for calibrating a spatially 
distributed numerical model. 
 
• Una de las conclusiones del capítulo anterior fue la imposibilidad de realizar 
una calibración completa del modelo WATEM/SEDEM en ausencia de datos 
de erosión / sedimentación espacialmente distribuidos y correspondientes a 
distintas cubiertas / usos del suelo. Ello limitó el calado de las conclusiones 
extraídas del análisis, impidiendo por ejemplo realizar experimentos 
numéricos de cambio en los usos del suelo. Para abordar dicho estudio se 
planteó un cambio de escala y de zona de estudio, para aprovechar la 
información existente sobre tasas de erosión y sedimentación en puntos de la 
ladera existente para la cuenca experimental de Arnás, en la cuenca del río 
Aragón. 
• La utilización de datos espacialmente distribuidos de tasas de erosión y 
sedimentación a partir de inventarios del radioisótopo de Cesio-137 (137Cs), 
más el registro de seis años de sedimento en suspensión a la salida de la 
cuenca de Arnás, ha permitido calibrar de los parámetros de capacidad de 
transporte de sedimento por la escorrentía superficial (ktcmin y ktcmax). De esta 
manera se ha obtenido un buen nivel de confianza en los resultados en 
función de la cubierta vegetal. 
• La aplicación de los parámetros calibrados a la cuenca de Arnás permitió 
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estimar la producción total de sedimentos de cada una de las laderas y 
conocer su contribución relativa al total de sedimento exportado a la salida de 
la cuenca. 
• El análisis del impacto de dos escenarios de cambio de coberturas y usos de 
suelo mostraron una notable reducción de la erosión y entrega de sedimento 
desde las laderas hasta la red de drenaje en las últimas décadas como 
resultado del abandono de las actividades agropecuarias que prevalecieron 
hasta principios del siglo XX y la subsecuente colonización vegetal (matorral, 
bosque de coníferas y frondosas caducifolias). 
 
Capítulo 6: Identification of active erosion and erosion risk areas using remote 
sensing in a badlands landscape on marls in the central Spanish Pyrenees. 
 
• La metodología desarrollada en este estudio ha demostrado la utilidad de las 
técnicas de teledetección para realizar estudios geomorfológicos básicos y 
aplicados, tanto a escala de cuenca como a escala regional (10-10,000 km2). 
La principal ventaja de esta metodología es la sencillez de su implementación 
a partir de fuentes de información relativamente fáciles de adquirir como 
imágenes Landsat TM, ortofotos aéreas, y un modelo digital de elevaciones 
(MDE). 
• La utilización de técnicas de clasificación supervisada mediante el método de 
máxima verosimilitud a partir de un conjunto a priori de categorías 
(cubiertas) ha permitido obtener una cartografía de áreas de erosión activa 
(cárcavas) y de vegetación, con una elevada certidumbre. Uno de los aspectos 
clave para ello fue una cuidadosa selección de áreas de entrenamiento con la 
ayuda de ortofotos aéreas, así como la obtención de una muestra aleatoria e 
independiente para la validación. 
• La utilización de un mapa de distancia espectral y el método de la curva ROC 
ha permitido obtener mapas de áreas de erosión activa y de riesgo de erosión 
asociados a partir del conocimiento de la magnitud de los errores de omisión 
y comisión. 
• La cartografía generada tiene la ventaja de ser un resultado objetivo y 
asociado a niveles de incertidumbre conocidos. Se ha comprobado que el 7% 
de la superficie del área de estudio se encuentra afectado por procesos de 
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erosión activa que dan lugar a morfologías de cárcavas. El 21% de la 
superficie es clasificado como zonas de riesgo, tratándose de píxeles 
próximos espacialmente a las zonas de cárcavas y que presentan un grado 
elevado de confusión espectral entre la categoría de cárcavas y de vegetación 
de matorral con baja cobertura (10-50%). Se trata de zonas de riesgo de 
degradación, ya sea por intensificación de los procesos de erosión o por la 
acción remontante de las cabeceras de las cárcavas próximas. Al tratarse de 
áreas marginales, el establecimiento de la vegetación es difícil, ya que la 
mayor parte se encuentra con pendientes superiores a 15%. 
• La utilización de un MDE permitión realizar una exploración morfológica de 
las áreas con erosión activa y zonas de riesgo. Se observó una asimetría en el 
desarrollo de las áreas acarcavadas en función de la orientación, dándose un 
mayor desarrollo de las cárcavas en las vertientes umbrías atribuible a la 
mayor acción de los procesos de meteorización relacionados con el frío. La 
pendiente de la ladera, por el contrario, no parece tener un efecto significativo 
sobre la formación de cárcavas. 
 
Capítulo 7: Evolution of vegetation activity on well covered, eroded and erosion 
risk areas by multitemporal Landsat TM imagery, central Spanish Pyrenees. 
 
• La importancia de este trabajo radica en la introducción de una metodología 
basada en el análisis cronológico de imágenes de satélite para evaluar la 
variación temporal de la actividad vegetal en áreas cubiertas de vegetación y 
erosionadas de la zona de estudio. 
• A pesar de la longitud relativamente corta de la serie temporal del índice de 
vegetación normalizado (NDVI) obtenido a partir de imágenes Landsat TM y 
ETM+, se ha demostrado el potencial de la metodología para determinar 
cambios espaciales y temporales de la actividad vegetal. Para ello, además de 
las propias imágenes, fue necesario tener en cuenta información sobre las 
condiciones climáticas prevalentes en el periodo anterior a la toma de cada 
imagen, así como la fecha de adquisición de las imágenes. 
• Se encontraron diferencias estacionales en la evolución temporal de la 
actividad vegetal como consecuencia de la fuerte estacionalidad climática y la 
gran diferencia de disponibilidad hídrica entre la primavera y el verano. 
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• Así, se pudo constatar un incremento significativo de la actividad vegetal en 
las áreas vegetadas (bosques y, en menor medida, áreas de matorral denso y 
pastizales) durante los últimos 24 años. Este incremento se explica en gran 
medida por la variación temporal de las temperaturas mínimas y la nubosidad, 
que experimentaron un incremento durante el periodo analizado. 
• En las áreas de erosión activa y en riesgo de erosión, en cambio, el proceso de 
recuperación vegetal ha sido muy limitado o incluso negativo. Este hecho se 
achaca principalmente a las condiciones ambientales extremas (suelos 
esqueléticos) y la presencia de procesos de erosión acelerada 
(acarcavamiento). 
 
*   *   * 
 
 La metodología elegida y la perspectiva con que se han abordado los 
problemas de la erosión y el transporte de sedimento se ha revelado como muy 
prometedora para resolver en el futuro muchos problemas prácticos de 
degradación del suelo y sus relación con la vegetación. El modelo de erosión 
seleccionado ha confirmado su eficacia para detectar las áreas productoras de 
sedimento y las áreas con tendencia a favorecer la sedimentación. Por otro lado, la 
utilización de diferentes escenarios de cubierta vegetal (que pueden asociarse a 
escenarios pasados, presentes y futuros) informa no sólo de lo que está ocurriendo 
en la actualidad, sino también lo que pudo ocurrir en momentos con mayor 
presión demográfica, explicando la dinámica de laderas y  el funcionamiento de la 
red fluvial; y lo que puede ocurrir en el futuro si sigue avanzando la colonización 
vegetal que hoy caracteriza a los lugares en que se ha relajado la presión (agrícola 
y ganadera) sobre el territorio. El modelo ha proporcionado, además, información 
sobre tasas de exportación de sedimento que pueden compararse ventajosamente 
con datos directos obtenidos en embalses o mediante mediciones de carga en 
suspensión en la red fluvial. 
La aplicación del modelo WATEM/SEDEM ha ido acompañada  de otras 
aproximaciones relacionadas directa e indirectamente con la problemática de la 
erosión en las zonas más activas desde un punto de vista hidromorfológico. Así, 
se han identificado mediante teledetección no sólo las zonas que presentan una 
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mayor capacidad para producir sedimento, sino también las que están en riesgo de 
erosionarse en el futuro. Por último, se ha analizado la evolución experimentada 
por la vegetación en las áreas erosionadas, confirmándose que las áreas con 
aceptable cubierta vegetal han aumentado su actividad biológica (es decir, 
presentan una mayor resistencia frente a la erosión y una mayor productividad 
biológica), quizás por una menor presión ganadera o por cambios en la intensidad 
y frecuencia de algunos parámetros climáticos; sin embargo, las áreas más 
erosionadas muestran una tendencia a estar en un riesgo creciente de erosión, 
confirmando las dificultades para la estabilización de laderas y cauces en áreas 
acarcavadas, precisamente las más productoras de sedimento y las que más ponen 
en riesgo la vidas útil de infraestructuras como los embalses. Ahí es donde los 
científicos y los gestores de ambientes degradados o marginales deberán poner un 
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A review of erosion models
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Resumen: La investigación aplicada acerca de la erosión y el transporte de sedimento ha conocido un gran avance gra-
cias al desarrollo de los modelos de erosión. Entre las distintas propuestas existentes se dan grandes diferencias en tér-
minos de complejidad matemática, procesos que describen, tratamiento espacial y temporal, demanda de parámetros y
tipo de resultados, lo que dificulta la elección del modelo más adecuado para cada caso de estudio. El objetivo de este
trabajo es proporcionar una revisión de las diferentes aproximaciones existentes para la modelización de la erosión.
Tras realizar una clasificación de los modelos de erosión en función de su estructura matemática se discuten algunos
aspectos fundamentales como el tratamiento del espacio y el tiempo o el papel de las tecnologías geográficas (SIG y
teledetección) en la modelización. Finalmente se presentan algunos de los modelos de erosión más importantes exis-
tentes en la bibliografía especializada, detallándose sus características más importantes.
Palabras clave: erosión, transporte de sedimento, modelos de erosión, escala espacial, escala temporal, teledetección,
SIG.
Abstract: Applied research on soil erosion and sediment transport has experienced great advance due to the develop-
ment of erosion models. Nowadays, there are many models available which differ in their complexity, the processes
modelled, the input parameters and the results. This variability makes it difficult to choose the most appropriate model
for a given case study. Issues such as the spatial scale and the temporal resolution are fundamental in defining the kind
of results that can be obtained from a given model. The objective of this article is to make a review of current erosion
models. A classification of erosion models according to their mathematical structure is provided, and some key aspects
are discussed in depth. Finally, a set of models are presented and described in detail. This work should be useful to
researchers and technicians facing the problem of choosing the most appropriate erosion model.
Keywords: erosion, sediment transport, erosion models, spatial scale, temporal scale, remote sensing, GIS.






La erosión puede definirse como un proceso
complejo que incluye el desprendimiento, remo-
ción y transporte de partículas de suelo o material
rocoso por parte de los agentes erosivos (agua,
viento, gravedad). En un sentido geomorfológico,
el término erosión (y los términos asociados de
remoción y transporte) se utiliza habitualmente en
referencia a una unidad paisajística concreta, como
por ejemplo una ladera o una cuenca. Cuando el
transporte de las partículas erosionadas se produce
más allá de la unidad donde ha tenido lugar la ero-
sión, es costumbre no utilizar el término erosión (o
transporte) y pasar a hablar de producción de sedi-
mento.
La erosión y la producción de sedimento se
cuentan entre los procesos geomorfológicos de
mayor riesgo potencial debido a su gran extensión
superficial, y se reconocen como una cuestión
clave para la conservación del medio ambiente en
el siglo XXI. Se estima que una sexta parte del
suelo mundial se encuentra afectada por la erosión
hídrica (Walling y Fang, 2003). Las modificacio-
nes ambientales inducidas por el hombre a escala
global han sido causa de un incremento espectacu-
lar de la erosión y la producción de sedimento en
muchas partes del mundo. Alrededor de 1094
millones de hectáreas se encuentran amenazadas
por la erosión como consecuencia directa de las
acciones humanas (Walling y Fang, 2003). Entre
éstas se encuentran la deforestación y remoción de
la cubierta vegetal (43%), el sobrepastoreo (29%),
la gestión inapropiada de la tierra agrícola (24%) y
la sobreexplotación de la vegetación natural (4%).
Las consecuencias de la erosión del suelo y la
producción de sedimento tienen lugar tanto en el
sitio donde se genera como fuera de él. Uno de los
efectos negativos más importantes se presenta en
los suelos agrícolas, donde la redistribución y pér-
dida de suelo, así como la ruptura de la estructura
y el descenso del contenido de materia orgánica y
nutrientes hace que se reduzca la profundidad cul-
tivable y la fertilidad del suelo, promoviendo la
dependencia de los fertilizantes e incluso el aban-
dono de terrenos agrícolas. La producción de sedi-
mento y su depósito, a su vez, alteran el funciona-
miento de los ríos y la capacidad de retención de
las zonas inundables, realzando el riego de inunda-
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ciones. Además, la colmatación de los embalses es
un grave problema ambiental ya que acorta signifi-
cativa la vida útil de los mismos. Los sedimentos
también son una fuente importante de contamina-
ción a través de la fijación de agroquímicos, incre-
mentando los niveles de nitrógeno y fósforo en el
agua y causando su eutrofización.
La investigación aplicada sobre la erosión ha
conocido un importante avance en los últimos años
gracias a la incorporación de modelos de simula-
ción numérica por computador. Estos modelos per-
miten evaluar espacialmente la ocurrencia de los
procesos de erosión, analizar su evolución tempo-
ral y simular los efectos de cambios en las variables
climáticas y paisajísticas como por ejemplo en el
uso del suelo. Muestra del interés sobre los mode-
los de erosión y producción de sedimento es su
adopción por parte de las administraciones públi-
cas, las cuales se han encargado del desarrollo y
aplicación de este tipo de modelos. Ese es el caso,
por ejemplo, de la Agencia de Protección
Ambiental (USEPA) y del Departamento de
Agricultura (USDA) de los EEUU. Otras agencias
similares en la UE también han desarrollado mode-
los de erosión, como por ejemplo EUROSEM
(Morgan et al., 1998), WATEM/SEDEM (Van Oost
et al., 2000; Van Rompaey et al., 2001), RHINE-
FLOW (Asselman et al., 2003) y PESERA (Kirkby
et al., 2000). El desarrollo histórico de los modelos
de erosión en la UE difiere del que se ha dado en
EEUU, existiendo dos vertientes muy claras (Jetten
y Favis-Mortlock, 2006): i) la adaptación de mode-
los existentes que utilizan en esencia el concepto
de la Ecuación Universal de Pérdida de Suelo
(USLE, Wischmeier y Smith, 1978); y ii) el desa-
rrollo de nuevos modelos basados en eventos. Las
distintas condiciones de usos del suelo, con gran-
des monocultivos en EEUU en comparación con la
diversidad de usos en la UE, explican que en la UE
los modelos diseñados tienden a distribuir espa-
cialmente el territorio mientras que los norteameri-
canos tienden a agregarlo.
A pesar del desarrollo de nuevas herramientas
de modelización, existen dificultades para la utili-
zación de los modelos de erosión, debido en parte
a la heterogeneidad de las propuestas existentes.
Los distintos modelos se diferencian en aspectos
importantes de cara a su aplicación como la natu-
raleza de los procesos que incluyen, su formaliza-
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ción matemática, la representación espacial y tem-
poral, los requerimientos de información y de tiem-
po de computación, etc. También difieren en el tipo
de público al que van orientados, o dicho de otro
modo el nivel de conocimientos técnicos que
requieren del usuario. 
El objetivo principal de este trabajo es hacer
una revisión de los distintos tipos de modelos de
erosión existentes y de sus principales característi-
cas, para que pueda servir de guía para los posibles
usuarios. La estructura del trabajo es: i) clasifica-
ción de los modelos de erosión en función de los
distintos procesos que consideran y la forma en que
abordan su simulación; ii) implicaciones sobre la
representación espacial y temporal; iii) integración
entre los modelos de erosión y las tecnologías geo-
gráficas (sistemas de información geográfica y
teledetección); iv) descripción de algunos de los
modelos de erosión más importantes; y v) discu-
sión y conclusiones, donde se hace una síntesis de
los aspectos más importantes que se deben consi-
derar en la modelización de la erosión.
2. Tipología de los modelos de erosión
La modelización de la erosión se basa en el
entendimiento de las leyes físicas y químicas que
controlan los procesos de arranque y transporte de
partículas de suelo y rocas lábiles. Los diferentes
componentes deben ser formalizados matemática-
mente para constituir un modelo, y éste debe final-
mente ser implementado en forma de aplicación
informática que permita su aplicación a diferentes
casos de estudio.
En la actualidad existe un elevado número de
modelos de erosión, existiendo diferencias en su
complejidad, escala y resolución espacial del análi-
sis, procesos que consideran, representación del
medio físico y cantidad y tipo de datos que se
requieren para su calibración. Otros factores de
variación entre modelos que conviene tener en
cuenta son: i) la resolución temporal y espacial de
los datos de entrada que requiere el modelo; ii) la
validez de las hipótesis en las que se basa el mode-
lo; iii) los componentes del modelo o capacidades
del modelo; iv) los objetivos de los usuarios, inclu-
yendo la facilidad de uso del modelo; y v) los
requerimientos de hardware. La elección del
modelo más apropiado para un caso de estudio
determinado dependerá de los objetivos que se
establezcan y de las características propias del área
de estudio, por lo que no se puede hablar de mode-
los óptimos a priori.
Dependiendo de la forma matemática que adop-
ta la descripción de los procesos físicos que se
simulan, los modelos de erosión pueden ser clasifi-
cados dentro de tres categorías (Merritt et al.,
2003): i) empíricos, ii) conceptuales, y iii) de base
física (véase Tabla 1). Los modelos empíricos son
generalmente los más sencillos, basándose en el
análisis estadístico de un conjunto de observacio-
nes. Los modelos conceptuales se basan en la
representación del sistema de erosión como una
serie interna de almacenamientos entre los que se
establecen relaciones matemáticas simplificadas.
Los modelos de base física, por último, se basan en
las leyes físicas que controlan las relaciones entre
los diferentes parámetros y procesos observados.
La distinción entre los distintos tipos puede no ser
muy clara en ocasiones, ya que un mismo modelo
puede presentar una combinación de algunas de las
categorías anteriormente mencionadas. Por ejem-
plo, el modelo IHACRES (Jakeman et al. 1990;
Jakeman y Hornberger, 1993) es un híbrido entre
empírico y conceptual, ya que siendo su estructura
de naturaleza conceptual, el número y configura-
ción de las diferentes áreas de almacenamiento es
determinado por un procedimiento estadístico. En
su mayor parte, los esfuerzos actuales en la mode-
lización de la erosión se centran en los modelos
basados en procesos (conceptuales y de base físi-
ca), discretizados tanto en el espacio como en el
tiempo.
2.1. Modelos empíricos
Los modelos empíricos se fundamentan en la
utilización de procedimientos de inferencia estadís-
tica (fundamentalmente de regresión) para su for-
mulación. Para ello se basan en la acumulación de
información cuantitativa a partir de instalaciones
experimentales y de monitorización en campo. Los
modelos empíricos tienen una orientación funda-
mentalmente predictiva y son en general de tipo
métrico-estático, es decir, no ofrecen una visión
dinámica del proceso sino que se orientan a la pre-
dicción de valores promedio a largo plazo. Debido
a la utilización de técnicas de regresión, los mode-
los empíricos son matemáticamente sencillos,
adquiriendo generalmente la forma de una ecua-
ción paramétrica (suma y multiplicación de facto-
res). Si bien para la formulación de un modelo
empírico se necesita una enorme cantidad de datos,
posteriormente su aplicación tiene unos requeri-
mientos de datos y computación menores a los de
los modelos conceptuales y físicos. Estas caracte-
rísticas han hecho que los modelos empíricos sean
los más utilizados en la práctica como herramienta
de planificación.
Los estudios empíricos tratando de relacionar la
pérdida de suelo con distintos factores como la pre-
cipitación o las formas de manejo se remontan a los
años 30 del siglo XX en EE.UU. La gran mayoría
de modelos de erosión de tipo empírico que se uti-
lizan en la actualidad se derivan de la Ecuación
Universal de Pérdida de Suelo (Universal Soil Loss
Equation, USLE; Wischmeier y Smith, 1978). La
USLE evalúa la pérdida de suelo promedio produ-
cida en un año por la erosión hídrica por el flujo
laminar y en surcos sobre zonas en donde no hay
formación de cárcavas, siendo diseñada para parce-
las agrícolas con una superficie de hasta 1 hectárea.
La ecuación USLE presenta seis factores, entre los
que se incluyen la erosividad de la precipitación
(R), la erodibilidad del suelo (K), la topografía (L y
S) y los métodos de gestión y de protección del
suelo (C y P), adquiriendo una forma multiplicati-
va: A = RKLSCP (Fig. 1). En su formulación se uti-
lizaron datos provenientes de parcelas de erosión
del Servicio de Conservación de Suelos de los
Estados Unidos (USDA), acumulando más de
10.000 parcelas de datos.
A pesar de su popularidad, los modelos empíri-
cos han sido muy criticados. Al basarse exclusiva-
mente en relaciones estadísticas obtenidas a partir
de una base de datos, su extrapolación a otras áreas
de estudio o a condiciones diferentes resulta difícil
de justificar. La aplicación de los modelos empíri-
cos a casos de estudio con condiciones diferentes
requiere de una revisión de los mismos basada en
datos empíricos, de forma que una gran parte de la
literatura especializada sobre este tipo de modelos
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Figura 1. Ejemplo de aplicación de un modelo empírico en un entorno GIS: aplicación del modelo RUSLE a la cuenca del río
Mátape (noroeste de México). La figura es adaptada a partir de Sánchez-Andrés et. al., 2007.
Figure 1. 
se centra en su adaptación a diferentes áreas geo-
gráficas. Asimismo, se les ha criticado por despre-
ciar procesos no lineales dentro del sistema. No
obstante, aunque estas observaciones son válidas,
la falta de una completa base de datos restringe en
muchos casos el uso de modelos más complejos.
Otro aspecto que ha sido criticado de los mode-
los empíricos es el de emplear suposiciones irrea-
les sobre el medio físico, ya que generalmente se
ignora la heterogeneidad espacial y temporal que
existe dentro de la unidad de estudio, como por
ejemplo la distribución de la precipitación y los
tipos de suelo. Tanto la USLE como la mayoría de
sus derivados se limitan a la estimación de la ero-
sión bruta, pero no contemplan los procesos de
transporte y sedimentación a lo largo de la ladera,
o en depresiones, fondos de valle y canales.
Además, el hecho de considerar que la erosión
puede ocurrir sólo a lo largo de una línea recta de
flujo superficial sin la influencia del flujo lateral
sobre las laderas por sí mismo restringe la aplica-
ción directa de la USLE y otros modelos empíricos
a topografías complejas. Evidencias empíricas
demuestran que una gran parte del sedimento pro-
ducidos en una cuenca de drenaje se deposita den-
tro de ella, ya sea en laderas cóncavas, en micro-
barreras producidas por la vegetación, en conos de
deyección y en remansos ubicados en el sistema
fluvial, hecho que no está presente en la formula-
ción de la USLE. Al estar diseñados para predecir
la erosión promedio a largo plazo, los modelos
empíricos no son sensibles a los eventos, por lo que
no pueden utilizarse para modelar procesos de pre-
cipitación-escorrentía.
A pesar de todos los inconvenientes, los mode-
los empíricos son frecuentemente más usados que
los modelos más complejos, ya que pueden ser
implementados en situaciones donde el principal
limitante es la falta de datos para alimentar al
modelo. Además, permiten un primer acercamien-
to para identificar las causas y las fuentes de los
sedimentos erosionados. Lu et al. (2004) advirtie-
ron que particularmente a grandes escalas, los
patrones de transferencia de sedimentos y el tiem-
po de residencia son procesos aún pobremente
entendidos, por lo que la predicción de la erosión y
la tasa de transferencia de sedimento (ingl. sedi-
ment delivery ratio, SDR) a estas escalas se deben
basar en modelos empíricos o conceptuales que son
aplicados de forma uniforme en toda la región.
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2.2. Modelos conceptuales
Los modelos conceptuales tienen como objeti-
vo describir los principales procesos físicos que
gobiernan la erosión. Se basan para ello en una
conceptualización de los mecanismos subyacentes
de arranque y transporte de partículas, y en una
representación del sistema de erosión como una
serie de almacenamientos temporales de materia
interconectados entre sí. Las relaciones de transfe-
rencia de masa entre los distintos almacenamientos
se establecen mediante ecuaciones matemáticas
genéricas (p. ej.: lineal, cuadrática, exponencial), y
están controladas por parámetros que deben deter-
minarse mediante calibración a partir de datos
observados tales como escorrentía y concentración
de sedimento (p. ej. Abbott et al., 1986a y 1986b;
Sivapalan et al. 2002). Se puede entender, por
tanto, que los modelos conceptuales se sitúan a
medio camino entre los modelos de base física y
los puramente empíricos. 
Los modelos conceptuales se basan en una des-
cripción general de los procesos que ocurren den-
tro de la cuenca hidrográfica, pero no los detalles
específicos que ocurren en las interacciones com-
plejas del proceso de erosión. Debido a la naturale-
za de la representación matemática subyacente, los
modelos conceptuales son adecuados para describir
el comportamiento dinámico del sistema de ero-
sión. Esto les permite proporcionar indicaciones
sobre los efectos cualitativos y cuantitativos de los
cambios de uso de suelo, sin requerir de grandes
bases de datos tanto espacial como temporalmente.
Tradicionalmente, los modelos conceptuales se
han basado en una representación espacialmente
agregada de la erosión, es decir en la división del
espacio en unidades de cálculo irregulares como
subcuencas o unidades de características hidrológi-
cas homogéneas (p. ej. Nearing et al., 1994;
Arnold, 1996; Marker y Sidorchuk, 2003; Arnold y
Fohrer, 2005). Por ello los modelos conceptuales se
suelen calificar de semidistribuidos. La resolución
de la agregación espacial se define de acuerdo con
las necesidades de la simulación y con la disponi-
bilidad de datos para la calibración de los paráme-
tros empíricos.
La mayor dificultad asociada a la utilización de
modelos conceptuales es la determinación de los
valores de los parámetros, ya que estos general-
mente no se corresponden con parámetros físicos
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mensurables y deben ser ajustados mediante un
proceso de calibración. Es necesario establecer un
balance entre la complejidad del modelo (número
de parámetros) y la mejora que se produce en el
grado de ajuste de las predicciones. La utilización
de modelos conceptuales complejos, bien sea por la
representación de un mayor número de procesos y
almacenamientos o por la división del espacio en
un número mayor de unidades, resulta en un
mayor número de grados de libertad y por tanto
puede contribuir a lograr un mejor ajuste a los
datos observados durante la fase de calibración.
Sin embargo, en numerosas ocasiones en la fase de
validación presentan problemas de predicción
cuando el número de parámetros es muy elevado
en comparación con la información disponible
para la calibración. La utilización de modelos con-
ceptuales más simples, en cambio, reduce el
número de parámetros a calibrar y resulta en
modelos más robustos en los que la incertidumbre
asociada a la calibración es menor. Un problema
asociado es que en muchas ocasiones se emplean
algoritmos de optimización excesivamente sim-
ples (p. ej. de gradiente conjugado), capaces de
encontrar valores óptimos locales de los paráme-
tros, pero que no permiten explorar exhaustiva-
mente el espacio de parámetros y por lo tanto no
permiten evaluar la sensibilidad del modelo ni la
incertidumbre asociada a la calibración. Sin
embargo, este problema también se da con los
modelos de base física, ya que en muchos casos se
tiende a sobreajustar los parámetros, mientras que
los modelos empíricos tienden a ser mucho más
simples en su nivel de parametrización.
No obstante, los modelos conceptuales juegan
un papel importante entre los de concepción empí-
rica y física. Aunque los modelos conceptuales
tienden a presentar los resultados de forma agre-
gada y proporcionan un escaso nivel de detalle
acerca de los procesos internos del sistema, son
capaces de describir los procesos fundamentales
que gobiernan la erosión. Este es el principal rasgo
que distingue los modelos conceptuales de los
empíricos, ya que estos últimos se enfocan funda-
mentalmente a la predicción confiando en las rela-
ciones observadas entre las distintas variables y no
proporcionan una descripción dinámica de los pro-
cesos.
2.3. Modelos de base física
Los modelos de base física se basan en el enten-
dimiento de los procesos físicos de erosión y trans-
porte de sedimento, y su descripción mediante
ecuaciones que gobiernan la transferencia de masa,
momento y energía. Generalmente, los procesos
incorporados en los modelos de erosión de base
física incluyen el arranque de partículas por el
impacto de las gotas de lluvia y por la tensión de
cizalla ejercida por la escorrentía superficial, el
transporte por impacto de gotas de lluvia, y el
transporte y sedimentación por la escorrentía lami-
nar y concentrada en regueros. Los modelos de
base física se desarrollaron a partir de los años 70
del siglo XX, coincidiendo con el aumento de la
capacidad de computación numérica. Entre los
primeros modelos físicos que se desarrollaron
destacan ANSWERS (Aerial Non Point Source
Watershed Environment Response Simulation;
Beasley et al., 1980), CREAMS (Runoff and
Erosion from Agricultural Management System;
Knisel, 1980), WEPP (Water Erosion Prediction
Project; Nearing et al., 1989), y más recientemente
SHETRAN (European Distributed Basin Flow and
Transport Modeling System; Bathurst, 2002) y
SWAT (Soil and water Assessment Tool; Arnold y
Fohrer, 2005).
Debido a que se basan en ecuaciones de validez
universal y sus parámetros poseen un significado
físico, los modelos de base física pueden en teoría
ser aplicados a partir de medidas directas de los
valores de los parámetros, sin que sea necesario
recurrir a la calibración a partir de registros empí-
ricos. En general, los modelos de base física se
basan en una representación espacial distribuida,
ya sea en forma de rejilla regular (grid) o irregular
(tesseled irregular network, o TIN), que permite
implementar las ecuaciones de conservación de
masa y momento mediante diferencias finitas o ele-
mentos finitos, respectivamente. Por el mismo
motivo, en general requieren de la introducción de
una gran cantidad de parámetros, también de forma
espacialmente distribuida. Sin embargo, la infor-
mación utilizada para la calibración de los modelos
suele proceder de mediciones puntuales, o en el
mejor de los casos de muestreos en rejilla. Los pro-
blemas de calibración y sobreajuste del modelo se
elevan por tanto en el caso de los modelos de base
física, ya que la incertidumbre en la distribución
espacial de los parámetros se propaga al modelo,
generalmente amplificando la incertidumbre final
de los resultados. Además, debido a la inclusión de
relaciones no lineales, los modelos de base física
adolecen en ocasiones de problemas de equifinali-
dad, u obtención de diferentes combinaciones de
parámetros que dan lugar a resultados óptimos.
En principio, los modelos de base física no pre-
sentan problemas para su extrapolación a áreas geo-
gráficas con características diversas, si bien convie-
ne asegurarse al hacerlo de que la descripción de los
procesos físicos que se hace en el modelo se adecua
a las condiciones de la nueva área de estudio.
Debido a que se basan en ecuaciones de validez uni-
versal y parámetros con significado físico, permiten
la predicción de la erosión bajo diferentes escena-
rios de clima y de usos de suelo, así como estudiar
los efectos de transformaciones en los factores
externos tales como el cambio climático.
3. Representación espacial y temporal
Los procesos de erosión ocurren en un determi-
nado contexto temporal y espacial. Por ello, uno de
los elementos más distintivos de los modelos de
erosión se refiere a la representación espacial y
temporal de los procesos, frecuentemente referida
como escala o resolución. La utilización del térmi-
no escala espacial puede resultar confusa, puesto
que puede referirse tanto a un aspecto cuantitativo
(la escala cartográfica, o relación entre las dimen-
siones en el mapa y en la realidad) como cualitati-
vo (la escala de proceso o sistémica: escala de par-
cela, ladera, cuenca hidrográfica, región, etc). En
cuanto a la representación temporal sucede algo
similar, puesto que el término escala temporal
puede aplicarse tanto a la regularidad del muestro
(escala diaria, mensual, anual, etc) como a la mane-
ra en que se considera la dimensión temporal (esca-
la de evento, de tiempo continuo, promedio a largo
plazo). En este sentido, a lo largo de esta discusión
utilizaremos el término escala en referencia a las
dimensiones del análisis: el tamaño del área de
estudio o escala espacial, y la duración del periodo
de simulación o escala temporal.
Por otro lado, conviene distinguir la escala de la
resolución, o grado de detalle en la representación
del espacio y del tiempo. En los modelos más sen-
cillos se hace una representación unitaria o agrega-
da, como por ejemplo en el caso de la ecuación
USLE que predice una tasa de erosión anual pro-
medio para toda una parcela. Los modelos más
complejos subdividen el área de estudio en unida-
des menores, ya sea en forma de malla regular (for-
mato raster o grid) o de polígonos irregulares (sub-
cuencas, unidades unitarias, etc). Dado que a esca-
la de cuenca y mayores la topografía es uno de los
condicionantes más importantes de la erosión
–especialmente para los procesos transporte–, los
acercamientos espacialmente distribuidos son los
más adecuados. Los modelos espacialmente distri-
buidos plantean sin embargo un número de proble-
mas, debido al incremento dramático de los datos
de entrada al requerirse información continua en el
espacio. La incertidumbre asociada a la informa-
ción espacialmente distribuida, generalmente supe-
rior a la información puntual o zonal, se propaga a
los resultados del modelo. Por otro lado, los resul-
tados del modelo no son independientes de la reso-
lución espacial de la malla o grid, como han
demostrado diversos autores tanto en la modeliza-
ción hidrológica (p. ej. Zhang y Montgomery,
1994; Valeo y Moin, 2000) como en la modeliza-
ción de la erosión (p. ej. Schoorl et al., 2000). Un
compromiso entre ambas metodologías son los
modelos semidistribuidos, los cuales dividen una
cuenca en un conjunto de subcuencas o de unida-
des espaciales.
Los modelos de erosión se caracterizan por
operar en un rango de escalas y resoluciones deter-
minadas que en ocasiones no se adecuan a las de
los procesos o a las de las observaciones. Resulta
entonces preciso realizar operaciones de escala-
miento (ingl. scaling), es decir, transformar la reso-
lución del análisis para que se adapte a las necesi-
dades de la simulación. Generalmente, al aumentar
la escala del análisis (tamaño del área de estudio)
es preciso incrementar también la resolución (dis-
cretización del área de estudio en unidades indivi-
duales), y viceversa. La consideración de la escala
y resolución del análisis es un proceso delicado que
debe hacerse de forma cuidadosa, puesto que los
resultados de la simulación pueden llegar a ser muy
sensibles a cambios en las mismas. Además, el pro-
ceso de cambio de una escala espacial pequeña
(por ejemplo, de parcela) a otra mayor (por ejem-
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nes de la erosión a largo plazo. Con los avances
recientes en la capacidad de cálculo los modelos
que originalmente fueron desarrollados para ser
aplicados a escala temporal de evento (p. ej.
AGNPS, ANSWERS), han sido modificados para
ser aplicados de forma continua. Esos modelos se
han visto desplazados desde una simulación basada
en eventos a una simulación de modo continuo
conservando a menudo la capacidad de cambiar de
una resolución temporal a otra, por ejemplo, de una
resoluciones temporales diarias entre eventos a
resoluciones mayores (p. ej. horas, minutos) en el
momento en que se produce un evento.
La selección del modelo más adecuado para el
estudio de un problema a una determinada escala
espacial y temporal implica adoptar una solución
de compromiso entre la complejidad del mismo y
la calidad de la información disponible. Como
regla general, el modelo debe ser lo suficientemen-
te complejo como para incorporar la totalidad de
los procesos que controlan el problema a estudiar.
Sin embargo, la mayor complejidad del modelo
lleva siempre aparejada un elevado número de
parámetros, lo que incrementa de manera notable el
grado de incertidumbre si la información de parti-
da es de mala calidad o no tiene la resolución espa-
cial y temporal adecuada. Por ello, el mejor mode-
lo será el que permita incluir el mayor número de
procesos sin llegar a comprometer el grado de
incertidumbre final más allá de un determinado
valor aceptable.
4. Modelización de la erosión mediante telede-
tección y Sistemas de Información Geográfica
La erosión del suelo se ve influenciada por la
heterogeneidad espacial que presentan factores
como la topografía, la vegetación, las característi-
cas del suelo y sus usos, etc. Como se ha discutido
en el apartado anterior, los modelos de erosión se
distinguen entre otros factores por el tratamiento de
la dimensión espacial, existiendo numerosas
variantes. Siendo la representación espacial uno de
los aspectos más importantes de los modelos de
erosión, es inevitable abordar la importancia que
han adquirido las tecnologías de adquisición y aná-
lisis de información espacial, concretamente la
teledetección (TD) y los sistemas de información
geográfica (SIG).
plo, de ladera) conlleva la aparición de procesos de
erosión dominantes que no existían en la escala ori-
ginal. En muchos casos los fracasos en la aplicación
de modelos de erosión provienen de incompatibili-
dades entre la escala del modelo y la escala de los
parámetros de entrada, así como de los intentos de
escalamiento de los resultados a unidades mayores.
Como es bien conocido, la erosión del suelo
presenta una elevada variabilidad entre eventos, lo
que dificulta su modelización. Esta variabilidad es
consecuencia de la irregularidad espacial y tempo-
ral de los factores que controlan la erosión, tales
como la intensidad de la precipitación y la infiltra-
ción, pero también de la incertidumbre generada
por la variabilidad de alta frecuencia de algunos de
dichos factores la cual no resulta adecuadamente
representada en el modelo, de manera que a la reso-
lución de la simulación tiene el efecto de un ele-
mento estocástico. A largo plazo, la erosión total
puede estar dominada por unos pocos eventos
extremos.
Ante el problema de la variabilidad temporal
los modelos optan por una de dos estrategias: o
bien realizar un ejercicio de agregación y ofrecer
predicciones globales para un largo plazo de tiem-
po, o bien optar por una elevada resolución tempo-
ral que permita modelizar cada evento. En cual-
quier caso resulta especialmente importante contar
con una base de datos con un largo desarrollo tem-
poral para que la simulación sea capaz de captar
estos acontecimientos erosivos. No obstante, los
eventos de alta frecuencia también pueden ser sig-
nificativos para las tasas de erosión a largo plazo.
Uno de los desafíos más importantes en la modeli-
zación de la erosión es la falta de coincidencia
entre las pequeñas escalas espaciales y temporales
de las bases de datos y la conceptualización del
modelo, los cuales se aplican sobre grandes escalas
espaciales y temporales.
Una gran parte de modelos de base física han
sido diseñados para trabajar a escala temporal de
evento, es decir para la modelización de tormentas
erosivas individuales. Para ello se suele utilizar una
resolución horaria o incluso mayor. Algunos mode-
los, sin embargo, recurren a resoluciones menores
(como por ejemplo resolución diaria), con las cua-
les no es posible capturar la variabilidad de la pre-
cipitación a lo largo de un evento pero en cambio
es posible explorar la estacionalidad y las variacio-
La integración completa de los modelos de erosión
en entornos SIG resulta más problemática, debido
a que una gran parte de los paquetes SIG son emi-
nentemente estáticos lo cual dificulta el desarrollo
de modelos dinámicos que incorporen la dimensión
temporal. Existen sin embargo algunas excepcio-
nes, como por ejemplo los sistemas PCRaster
(Environmental Modelling Language) y GRASS
(Geographic Resources Analysis Support System),
entre otros.
Por su parte, la teledetección es un conjunto de
técnicas de observación de la superficie terrestre a
partir de sensores aerotransportados o instalados en
satélites capaces de ofrecer información en dife-
rentes longitudes de onda (visible, infrarrojo, tér-
mico, microondas, etc). Entre los datos común-
mente extraídos de estas bases de datos, se encuen-
tran los de cobertura del suelo, relieve, suelos,
rocas y biomasa, entre otros.
Numerosos estudios han mostrado el potencial
de la teledetección como una herramienta para
determinar pautas temporales y espaciales de la
erosión del suelo (p. ej. Pilesjo, 1992; Haboudane
et al., 2002; Metternicht y Gonzalez, 2005).
También se han realizado estimaciones del riesgo
de la erosión como resultado de la clasificación de
los píxeles en porcentaje de suelo denudo (p. ej. de
Jong, 1994; Paringit y Nadaoka, 2003). Por otra
parte, la erosión del suelo ha sido estimada de
forma empírica utilizando información obtenida
mediante teledetección (p. ej. Fargas et al., 1996;
Fu et al., 2005). La clasificación de imágenes
Landsat se ha utilizado para estimar el factor C de
la USLE (p. ej. Millward y Mersey, 1999; Zhang,
1999). La teledetección también se ha utilizado
para estudiar los efectos sobre la erosión de la
variabilidad espacial y temporal de la vegetación
(p. ej. de Jong, 1994; Tateishi et al., 2004). El desa-
rrollo reciente de los SIG y la teledetección han
ampliado el número de opciones, como por ejem-
plo las imágenes hiperespectrales y de alta resolu-
ción (Amarsaikhan y Douglas, 2004), o el desa-
rrollo de sistemas de ayuda para la toma de deci-
siones (MicroLEIS DSS, De la Rosa et al., 2004).
5. Descripción de modelos de amplia difusión
A grandes rasgos se pueden identificar dos tipos
de modelos: i) modelos con una representación
Un SIG es un sistema informático diseñado
para almacenar y analizar información referenciada
geográficamente mediante una proyección y un sis-
tema de coordenadas, y relacionarla con bases de
datos no espaciales. Su principal objetivo consiste
en apoyar y asistir en la toma de decisiones acerca
de problemas complejos de gestión del territorio.
En la aplicación de modelos de erosión un SIG
puede resultar de ayuda como herramienta auxiliar
para el análisis espacial de datos cuantitativos (p.
ej., elevación, hidrometeorología) y temáticos (p.
ej., litología, tipo de suelo y cobertura). En el caso
de modelos que hacen una representación espacial
exhaustiva, los SIG se convierten en la plataforma
idónea para su implementación. Entre las ventajas
de implementar un modelo de erosión en un SIG se
encuentran las siguientes: i) procesamiento de
extensas bases de datos y creación de escenarios;
ii) capacidad para mostrar la distribución espacial
de los resultados; iii) visualización de los resulta-
dos, tanto de forma estática o cartográfica como
dinámica o a lo largo del tiempo, ya sea de toda el
área de estudio o de un punto concreto del paisaje.
Hasta este punto, el uso más extenso que se le
ha dado a los SIG es el cálculo y predicción de la
erosión. La bibliografía contiene numerosos ejem-
plos de la integración entre herramientas SIG y
teledetección y modelos de erosión (p. ej. Dwivedi
et al., 1997; Martínez-Casasnovas et al., 2002;
Vrieling et al., 2002). Por ejemplo, de Roo et al.
(1989) combinaron el modelo ANSWERS con la
tecnología de SIG, de Roo (1998) integró los
modelos LISEM y LISFLOOD en un entorno SIG,
Grunwald y Norton (1999), Bhuyan et al. (2001) y
Paringit y Nadaoka (2003) ligaron los modelos
AGNPS con un SIG.
Existen diversas estrategias para integrar mode-
los de erosión y SIG. Pullar y Springer (2000) esta-
blecieron tres niveles de integración: i) un acopla-
miento débil, en el que el SIG se utiliza para la
manipulación de la información espacial y ésta
debe ser transferida externamente al modelo; ii) un
acoplamiento estrecho, en el que el SIG proporcio-
na una interfaz para manipular los datos espaciales
y para su transferencia directa al modelo; iii) y un
acoplamiento encajado, en el que modelo se integra
completamente como componente del SIG, que
actúa de anfitrión. Actualmente la mayor parte de
las integraciones de modelos de erosión en entorno
SIG corresponden a una de las dos primeras clases.
Los modelos de erosión: una revisión 37
38 L. C. Alatorre & S. Beguería (2009). Rev. C&G, 23 (1-2)
5.1. USLE
La ecuación USLE (Wischmeier y Smith, 1978)
ha sido el modelo de erosión empírico más utiliza-
do. Fue desarrollado para erosión laminar (inte-
rrill) y en regueros (rill) basado en un amplio regis-
tro (aprox. 10,000 parcelas/año) de datos experi-
mentales en parcelas agrícolas, por lo que su apli-
cación se limita a superficies de 1 hectárea aproxi-
madamente. Aunque la USLE fue desarrollada en
EEUU, ha sido utilizada en todo el mundo (p. ej.
Pilesjo, 1992; Bartsch et al., 2002; Sánchez-Andrés
et al., 2007). La predicción de la pérdida de suelo
anual promedio se obtiene como función de seis
factores:
A = R K L S C P,
donde A (ton ha-1 año-1) es la pérdida de suelo pro-
medio; R (MJ mm ha-1 año-1) es el factor de erosi-
vidad de la precipitación; K (ton ha h ha-1 MJ-1 mm-
1) es el factor de erodibilidad del suelo, o la pérdi-
da de suelo por unidad de erosividad de la lluvia y
de la escorrentía, medido sobre una parcela de 22.1
m de largo y 1.83 m de ancho, con una pendiente
constante del 9 %. ; L S es el factor topográfico que
incluye la longitud de la ladera (L) y la pendiente
(S), y representa la razón de pérdida de suelo con
respecto a la parcela de 22.1 m y 9% de pendiente;
C es el factor de manejo de suelo y cobertura vege-
tal, expresado como la razón de pérdida de suelo
con respecto a una parcela bajo barbecho continuo;
P es el factor de las medidas de conservación del
suelo, expresado como la razón de pérdida de suelo
con respecto a un sistema de laboreo en pendiente.
La USLE ha sido modificada y adaptada a muy
diversos casos en los últimos 35 años. Algunos
ejemplos son la ecuación MUSLE (Modified
Universal Soil Loss Ecuation, Williams, 1975),
RUSLE (Revised Universal Soil Loss Ecuation,
Renard et al., 1991 y 1994), ANSWERS (Areal
Nonpoint Source Watershed Enviroment Response
Simulator, Beasley et al, 1989), RUSLE-3D
(Mitasova et al., 1996; Mitas y Mitasova, 1998) y
SLEMSA (Soil Loss Estimation Model for
Southern Africa, Elwell, 1981). La historia del
desarrollo de la USLE y sus respectivas modifica-
ciones ha sido descrita en Lane et al. (1995).
detallada de los procesos de erosión a partir de con-
sideraciones conceptuales y físicas; y ii) modelos
con una representación simplificada. Con frecuen-
cia este último grupo muestra un elevado grado de
empirisismo y tiende a operar en un conjunto de
resoluciones espacial y temporal amplias. Los
modelos conceptuales y de base física son general-
mente capaces de operar tanto a resolución de
evento como de forma continua, y presentan una
representación espacial más detallada. Sin embargo
aún son pocos los ejemplos de modelos capaces de
simular eventos de tormenta sin minimizar la
representación de los procesos que intervienen en
la respuesta de una cuenca hidrográfica. Para las
agencias encargadas del manejo del suelo y agua,
la implementación de modelos complejos se ve
limitada por el hecho de que requieren el desarrollo
e implementación de tecnología que les permita
tener una buena base de datos con una adecuada
resolución espacial y temporal, lo cual demanda
grandes recursos económicos.
Un gran número de modelos de erosión están
basados—al menos parcialmente—en la ecuación
USLE (Wischmeier y Smith, 1978). Algunos ejem-
plos son los modelos AGNPS (Agricultural Non
Point Source Pollution, Young et al., 1989), ANS-
WERS (Areal Nonpoint Source Watershed
Enviroment Response Simulator, Beasley et al.,
1989), EPIC (Erosion Productivity Impact
Calculator, Sharpley y Williams, 1990), o SWAT
(Soil and Water Assessment Tool, Arnold, 1996),
los cuales pueden clasificarse por ello de modelos
semi-empíricos. Entre los modelos que optan por
una representación conceptual de la erosión se
encuentran KINEROS2 (Kinematic and Runoff
Erosion Model, Smith et al., 1995a y b) y EURO-
SEM (European Soil Erosion Model, Morgan et al.,
1998) a escala de pequeña cuenca, o CREAMS
(Chemicals, Runoff and Erosion from Agricultural
Management Systems, Knisel, 1995) a escala de
gran cuenca. La descripción y comparación de dis-
tintos modelos de erosión ha generado abundante
bibliografía (p. ej. de Roo, 1996; Jetten et al., 1999
y 2003; Bathurst, 2002; Merritt et al., 2003).
A continuación se describen algunos de los
modelos de erosión más importantes, siguiendo
aproximadamente el orden cronológico de su desa-
rrollo o primera publicación. En la Tabla 1 se com-
paran las principales características de los modelos
analizados.
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Tabla 1. Modelos de erosión y transporte de sedimentos (adaptado de Merritt et. al., 2003).
Table 1. 
Modelo Tipo Escala Escala Base Resultados Referecia (año)
espacial temporal de datos
USLE Empírico Ladera Anual Alta Erosión Wischmeier y Smith, 1978
ANSWERS Físico Peq. cuencas Evento/ Alta Escorrentía, pico máximo, erosión, sedimentos, Beasley et. al., 1980
continuo producción de sedimentos
HSPF Conceptual Cuenca Continuo Alta Escorrentía, tasa de escorrentía, carga de Johanson et. al., 1980
sedimentos
CREAMS Físico Parcela Evento/ Alta Erosión, depositación Knisel, 1980; Knisel, 1995
continuo
KINEROS/ Físico Ladera/ Peq. Evento Alta Escorrentía, pico máximo, erosión, producción Smith, 1981; Smith et. al., 1995a
KINEROS2 Cuenca de sedimentos y 1995b; Woolhiser et. al., 1990
EPIC Físico Ladera/ Peq. Continuo Alta Erosión Williams et. al., 1983
Cuenca
MMF Empírico/ Ladera/ Peq. Anual Moderada Escorrentía, erosión Morgan et. al., 1984; Morgan,
conceptual Cuenca 2001
PESERA Físico Ladera/ Continuo Alta Escorrentía, erosión, sedimentos Kirkby et. al., 2000
regional
AGNPS Conceptual Peq. cuencas Evento/ Alta Escorrentía, pico máximo, erosión, producción Young et. al., 1989
continuo de sedimentos
IHACRES-WQ Empírico/ Cuenca Continuo Baja Escorrentía, carga de sedimentos Jakeman et. al., 1990; Jakeman y
conceptual Hornberger, 1993
THORNES Conceptual/ Ladera/ Peq. Anual Moderada Escorrentía, erosión Thornes, 1990
empírico Cuenca
TOPOG Físico Ladera Continuo Alta Riesgo de erosión, escorrentía, pico máximo, CSIRO Land and Water, TOPOG
solutos, producción de sedimentos Homepage
WEPP Físico Ladera/ Peq. Continuo Alta Escorrentía, producción de sedientos, pérdida Nearing et. al., 1989; Laflen et.
Cuenca de suelo al., 1991
RUSLE Empírico Ladera Anual Alta Erosión Renard et. al., 1991 y 1994
PERFECT Físico Parcela Continuo Alta Escorrentía, erosión Littjeboy et. al., 1992
SWAT Conceptual Cuenca Continuo Alta Escorrentía, pico máximo, erosión, producción Arnold et. al., 1995
de sedimentos
IQQM Conceptual Cuenca Continuo Moderada Escorrentía, sedimentos, oxígeno disuelto, DLWC, 1995
demanda biológica de oxígeno
EROSIÓN 3D 2D-Físico Cuenca Evento Alta Escorrentía, erosión, sedimentos von Werner, 2000; Schmidt et.
al., 1997
LISEM Físico Peq. cuencas Evento Alta Escorrentía, sedimentos de Roo et. al., 1996; de Roo y
Jatten, 1999
RUSLE-3D Empírico/ Cuenca Anual Moderada Erosión Mitasova et. al., 1996; Mitas y
conceptual Mitasova, 1998
USPED Empírico/ Cuenca Evento/ Moderada Erosión, depositación Mitasova et. al., 1996; Mitas y
conceptual anual Mitasova, 1998
SHETRAN Físico Cuenca Evento Alta Escorrentía, pico máximo, sedimentos, Wicks y Bathurst, 1996
producción de sedimentos
GUEST Físico Parcela Continuo Alta Escorrentía, concentración de sedimentos Rose et. al., 1997
MIKE-11 Físico Cuenca Continuo Alta Producción de sedimentos, escorrentía Hanley et. al., 1998
EUROSEM Físico Peq. cuencas Evento Alta Escorrentía, erosión, sedimentos Morgan et. al., 1998
SPL Empírico/ Cuenca Anual Moderada Erosión fluvial, incisión en ríos Stock y Montgomery, 1999
conceptual
LASCAM Conceptual Cuenca Continuo Alta Escorrentía, sedimentos Viney y Sivapalan, 1999
WATEM Conceptual Cuenca Anual Moderada Erosión Van Oost et. al., 2000;
Van Rompaey et. al., 2001
SEDNET Conceptual/ Cuenca Anual/ Alta Sedimentos en suspensión, contribución del Wilkinson et. al., 2004
empírico continuo flujo superficial, procesos de rills y gullies
EMSS Conceptual Cuenca Continuo Baja Escorrentía, carga de sedimentos Vertessey et. al., 2001
STREAM Conceptual Cuenca Evento Moderada Escorrentía y erosión Cerdan et. al., 2002
CASC2D-SED Físico Peq. cuencas Evento/ Alta Escorrentía, pico máximo, erosión y Rojas, 2002
continuo sedimentación separando las partículas por
tamaños
SEAGIS Empírico/ Cuenca Anual Alta Erosión, producción de sedimentos DHI, 2003
conceptual
AGWA Conceptual/ Cuenca Continuo Alta Escorrentía, pico máximo, erosión, Burns et. al., 2004
físico producción de sedimentos
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de base física de tipo semi-distribuido, que desa-
grega una cuenca hidrográfica en una serie de
superficies rectilíneas y canales ensamblados en
una estructura topológica. Temporalmente es un
modelo basado en eventos, que usa el modelo de
infiltración de Smith y Parlange (1978) y la ecua-
ción de onda cinemática como aproximación al
enrutamiento de la escorrentía superficial y el flujo
de sedimentos.
5.5. EPIC
El modelo EPIC (Erosion Productivity Impact
Calculator, Williams et al., 1983) tiene como obje-
tivo la cuantificación de la productividad del suelo.
Predice los efectos de distintas estrategias de
manejo sobre las dinámicas del agua, los sedimen-
tos, los nutrientes y los pesticidas en una cuenca
específica. Simula la escorrentía superficial, el
flujo de retorno, la percolación y la evapotranspira-
ción. Trabaja con un intervalo temporal de simula-
ción diario y puede abarcar períodos de entre 1 y
4000 años.
5.6. MMF
El modelo MMF (Morgan-Morgan-Finney
Model, Morgan et al., 1984; Morgan, 2001) es un
modelo agregado en el espacio (trata la parcela
como una unidad) y en el tiempo (predice tasas de
erosión anuales). Simula la erosión debida al
impacto de gotas de lluvia y a la tensión de cizalla
de la escorrentía superficial. La capacidad de trans-
porte y la erosión debida al flujo superficial son
funciones del caudal y la pendiente.
5.7. PESERA
El modelo PESERA (Pan-European Soil
Erosion Risk Assessment , Kirkby et al., 2000) pro-
porciona una estimación de base física mas detalla-
da del proceso de la erosión a través del territorio
Europeo que otros modelos desarrollados anterior-
mente, y ha sido desarrollado para dar respuesta a
la situación actual del riesgo de erosión en toda
Europa. El modelo predice la erosión ya teniendo
en cuenta el comportamiento fenológico de cada
5.2. ANSWERS
El modelo ANSWERS (Areal Nonpoint Source
Watershed Enviroment Response Simulator,
Beasley et al., 1989), es uno de los primeros mode-
los espacialmente distribuidos a escala de cuenca.
La principal característica de este modelo es que
integra dentro de su estructura la ecuación de con-
tinuidad de sedimento de Foster y Meyer (1977), y
las bases conceptuales para el modelo de enruta-
miento del agua desde la ladera de Nearing et al.
(1994). ANSWERS ambicionaba llegar a ser una
herramienta de gestión, capaz de predecir el efecto
de distintos escenarios de uso del suelo y prácticas
agrícolas, mediante una descripción de la erosión
altamente basada en procesos.
5.3. CREAMS
CREAMS (Chemicals, Runoff and Erosion
from Agricultural Management Systems model,
Knisel, 1980) es un modelo que predice la esco-
rrentía, la erosión y el transporte de contaminantes
en parcelas agrícolas de superficie inferior a cinco
hectáreas. El modelo fue desarrollado como una
herramienta para evaluar los efectos de diferentes
prácticas agrícolas sobre agentes contaminantes
transportados por la escorrentía superficial y del
agua contenida en el suelo por debajo del nivel de
las raíces. El modelo puede operar sobre eventos o
de forma continua. En el caso de la forma continua,
puede operar sobre largos periodos de tiempo que
van desde los dos hasta los 50 años. Aunque CRE-
AMS utiliza varios aspectos de la USLE para la
simulación de la erosión laminar (interril), evalúa
también la erosión en regueros y la sedimentación
en el cauce y a lo largo de la ladera, utilizando una
aproximación de balance de masas. A este respec-
to, CREAMS representó un esfuerzo pionero en la
simulación de la erosión como la combinación de
procesos de arranque, transporte y sedimentación
de partículas actuando a diferentes escalas tempo-
rales y espaciales.
5.4. KINEROS2
El Modelo KINEROS2 (Kinematic Runoff and
Erosion Model, Smith et al., 1995b) es un modelo
les que controlan la erosión hídrica, calculando
tanto la erosión laminar (interrill) como la erosión
en regueros (rills), asumiendo que las tasas de
arranque y sedimentación están en función de la
capacidad de transporte. El modelo se puede apli-
car a tiempo de evento o a tiempo continuo, tenien-
do una resolución espacial de parcela.
5.10. SWAT
El modelo SWAT (Soil and Water Assessment
Tool, Arnold et al., 1995) procede del modelo
SWRRB (Simulator for Water Resources in Rural
Basin, Williams et al., 1985). Es un modelo de
simulación a escala de evento diseñado para prede-
cir los efectos de cambios en las condiciones
ambientales de una cuenca (clima, vegetación, ges-
tión de embalses, utilización de aguas subterráneas,
etc.) sobre la producción de escorrentía, la erosión
y el transporte de sedimentos y contaminantes quí-
micos en cuencas grandes (hasta 1500 km2). La
representación espacial es agregada, ya que el área
de estudio se subdivide en unidades más pequeñas
con características hidrológicas homogéneas.
Puede efectuar simulación continua desde un año
hasta cien años, con intervalo temporal diario. El
módulo hidrológico se basa en una ecuación de
balance de masas, teniendo en cuenta la precipita-
ción, la escorrentía superficial, la evapotranspira-
ción, la infiltración y la escorrentía subterránea. A
continuación se aplica la ecuación MUSLE para la
cuantificación de la erosión, mientras que para el
transporte de sedimento utiliza el concepto de
potencia de la corriente (Bagnold, 1977).
5.11. EROSION-3D
EROSION-3D (von Werner, 2000) es un mode-
lo de base física para simular eventos de tormenta
en pequeñas cuencas hidrográficas. El modelo
incluye el arranque de partículas de suelo por la
energía de la lluvia y por la escorrentía superficial
mediante una ecuación empírica dependiente de
coeficientes adimensionales. Posteriormente el
modelo calcula el transporte del sedimento genera-
do, la sedimentación y finalmente la erosión neta
en cada celda que conforma la cuenca.
cultivo, y por tanto tiene el potencial de responder
a los cambios de clima y de la utilización del suelo.
Las desventajas del modelo PESERA son el reque-
rimiento de una compleja base de datos. Además el
modelo considera una serie de simplificaciones
acerca de los procesos simulados lo que limita su
adaptación a las circunstancias locales donde se
pretenda aplicar. Actualmente el modelo PESERA
esta en curso de ser calibrado y validado en distin-
tas resoluciones.
5.8. AGNPS
AGNPS (Agricultural Non-Point Source
Pollution, Young et al., 1989) es un modelo de base
física para la simulación de pequeñas cuencas a
resolución de evento. Su versión a escala de tiem-
po continua se denomina AnnAGNPS (Annualized
AGNPS). Posteriormente a su formulación inicial,
se han integrado otros modelos que simulan proce-
sos adicionales. AGNPS utiliza una representación
del paisaje basada en una matriz de celdas que tiene
en cuenta la variabilidad espacial de los elementos
del paisaje y en la cual es posible identificar la red
de drenaje y la divisoria de aguas. Los componen-
tes físicos y químicos son transportados desde su
origen, los cuales se depositan ya sea en el sistema
de drenaje o a la salida de la cuenca. Es posible
identificar las zonas en donde se produce la carga
de contaminantes, así como la ruta por la cual se
transporta. Los datos que se usan para la modela-
ción continua se integran al modelo por medio de
una base de datos relacional que además puede
usarse para la versión del modelo que simula even-
tos individuales.
5.9. WEPP
El modelo WEPP (Water Erosion Prediction
Project, Nearing et al., 1989) es un modelo de base
física desarrollado en EEUU de manera conjunta
entre el servicio de investigación agrícola, el servi-
cio de conservación del suelo, el servicio forestal
del y la agencia de suelos, con el objetivo de reem-
plazar a la ecuación USLE como herramienta de
gestión (Laflen et al., 1991). El modelo fue desa-
rrollado para incorporar los mecanismos principa-
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que sea necesario considerar de manera uniforme
las propiedades de cada uno de los segmentos, lo
que es un inconveniente a la hora de representar
cuencas de gran extensión.
5.14. LASCAM
LASCAM (Large Scale Catchment Model,
Viney y Sivapalan, 1999) es un modelo conceptual
que integra los procesos de arranque y transporte
de partículas en una cuenca subdividida en una
topología de laderas y cauces interconectados. El
modelo utiliza la ecuación USLE para predecir la
pérdida de suelo puntual, y posteriormente asume
que el transporte del sedimento generado se produ-
ce en condiciones limitadas por la capacidad de
transporte de la escorrentía. LASCAM se diseñó
como una herramienta capaz de modelar los efec-
tos de los cambios de uso de suelo y el clima. El
modelo incluye seis parámetros adimensionales
que requieren de un proceso de calibración, por lo
que es necesario contar con un registro de cargas de
sedimento observadas en uno o más puntos de la
cuenca.
5.15. SHETRAN
SHESED/SHETRAN (Bathurst, 2002) es un
modelo de base física, espacialmente distribuido,
basado en el modelo hidrológico SHE (European
Hydrological System, Abbott et al., 1986a y 1986b)
y en un modelo de erosión previo (SHESED,
Whicks y Bathurst, 1996). A partir de la simulación
hidrológica en rejilla de SHE, SHETRAN simula la
erosión por impacto de gotas de lluvia, y el trans-
porte del material erosionado por escorrentía super-
ficial a escala de ladera. Una vez en los cauces,
SHETRAN simula los componentes del transporte
de carga de fondo junto con el material de entrada
procedente de la escorrentía superficial en ladera.
En el cauce, el proceso de enrutamiento de los sedi-
mentos parte de la consideración de que cualquier
carga de material fino (menor a 0.062 mm de diá-
metro) puede ser transportada por el flujo, pero para
sedimentos gruesos la carga está limitada por el cál-
culo de la capacidad de transporte.
Adicionalmente, se calcula la cantidad de escorren-
tía, la concentración de sedimento y la distribución
espacial del tamaño de grano (porcentaje de arci-
llas y limos).
5.12. LISEM
El modelo LISEM (Limburg Soil Erosion
Model, de Roo et al., 1996; de Roo y Jetten, 1999)
es espacialmente distribuido y está diseñado para
simular la erosión neta a escala de parcela, y fue
concebido como herramienta de gestión y planifi-
cación. LISEM incorpora dentro de su estructura
diferentes procesos como la interceptación de la
precipitación, el almacenamiento superficial en
pequeñas depresiones, la infiltración, el movimien-
to vertical del agua a través del suelo, la escorren-
tía superficial, el flujo en el cauce, el arranque de
partículas del suelo por la escorrentía superficial y
el transporte de partículas por la escorrentía super-
ficial. LISEM no es capaz de simular la erosión
concentrada en regueros y cursos de agua (rills y
gullies). La modelización del arranque de partícu-
las de suelo incluye el efecto de la energía de la llu-
via y de la escorrentía superficial.
5.13. EUROSEM
EUROSEM (European Soil Erosion Model,
Morgan et al., 1998) es un modelo de base física
basado en eventos que predice la erosión del suelo
en pequeñas cuencas hidrográficas. Primero simu-
la la erosión sobre una simple pendiente plana o
segmento. Subsecuentemente, el segmento se rela-
ciona con la modelización del proceso en toda la
ladera. La pérdida de suelo se calcula como una
descarga de sedimentos definida como el producto
de la tasa de escorrentía y la concentración de sedi-
mentos en el flujo, dando el volumen de sedimento
que pasa un punto dado por unidad de tiempo, cuyo
calculo se basa en la ecuación de balance de masas
(de Roo et al., 1996). El arranque de partículas por
impacto de las gotas de lluvia se deriva de medi-
ciones de cohesión del suelo. La representación
espacial en cascada de planos y elementos de los
cauces de una cuenca hidrográfica, común a los
modelos WEPP, KINEROS2 y EUROSEM, hace
2002) es distribuido en el espacio pero agregado en
el tiempo. Está considerado como un sistema
experto en el cual se definen categorías de acuerdo
con las características de diferentes regiones dentro
de la cuenca objeto de estudio, definidas por los
suelos y los usos del suelo. Cada región se clasifi-
ca, y de acuerdo con tablas preestablecidas se
determina la interceptación, la infiltración y el
almacenamiento superficial. Posteriormente se cal-
cula la escorrentía y la erosión para cada región. La
escorrentía y los sedimentos se acumulan para cada
evento de acuerdo con una red de drenaje generada
a partir de la topografía y los surcos de labranza.
5.18. CASC2D-SED
CASC2D-SED es un modelo de base física y
espacialmente distribuido desarrollado en la
Universidad Estatal de Colorado, EEUU (Julien y
Saghafian, 1991 y 1995). El modelo simula la res-
puesta hidrológica de una cuenca durante un even-
to de tormenta, y la erosión y sedimentación a lo
largo de la ladera separando las partículas por
tamaños. El sedimento es transportado de celda a
otra mediante la ecuación de difusión en dos
dimensiones. Una descripción de este modelo
puede encontrarse en Rojas (2002).
6. Discusión y conclusiones
Puede decirse que los modelos de erosión son
adecuados o no en función del nivel de adaptación
a los objetivos que motivaron su diseño y a las
limitaciones (de datos, etc.) existentes. La aplica-
ción de un modelo determinado a un caso de estu-
dio concreto, sin embargo, se ve limitada por la dis-
ponibilidad de datos, de manera que no siempre es
posible utilizar el modelo más adecuado en función
de sus características (procesos, escalas espacial y
temporal, resolución, etc). Por ejemplo, los mode-
los de base física son más apropiados para escala
pequeñas, siendo sin embargo difíciles de aplicar
regionalmente debido a que exigen una alta dispo-
nibilidad de datos que a menudo no existen o son
costosos de generar para zonas de estudio extensas.
A modo de regla general puede decirse que los tres
grandes tipos de modelos (empíricos, conceptuales
y de base física) representan una escala creciente
5.16. SEDNET
SEDNET (Sediment River Network model,
Wilkinson et al., 2004) es un modelo espacialmen-
te distribuido para estimar el aporte de sedimento
desde las laderas, regueros y taludes conectados
con cada tramo de la red fluvial. El modelo inclu-
ye módulos para la predicción de la erosión lami-
nar, por arroyada concentrada en regueros y la ero-
sión lateral en los taludes del propio río. Para la
erosión laminar se utiliza la ecuación USLE, asu-
miéndose que las laderas sólo aportan sedimento
en suspensión. El modelo calcula la razón de apor-
tación de sedimento (ingl. Hillslope Sediment
Delivery Ratio), o ratio entre la erosión total en la
ladera y la cantidad de sedimento en suspensión
finalmente aportado a la red fluvial. Para la erosión
en regueros el modelo considera el área de contri-
bución, la resistencia del suelo y la densidad, tama-
ño (sección) y edad de los regueros. La erosión
lateral se estima a partir de la altura del talud, la
erodibilidad del material, el caudal de 1.58 años de
recurrencia y el grado de cubrimiento vegetal de la
ribera. El resultado del modelo es una tasa de ero-
sión anual promedio.
El transporte y sedimentación de la carga en
suspensión y de fondo se modelizan de forma inde-
pendiente dentro de la red fluvial. La capacidad de
transporte se deriva a partir de la pendiente, las
dimensiones del cauce y la velocidad crítica de las
partículas. La cantidad de sedimento que no puede
ser transportada se deposita en el propio tramo. El
sedimento se enruta a lo largo de los distintos tra-
mos de la red fluvial hasta que sale del área de estu-
dio. En embalses y lagos se emplea un submodelo
de capacidad de retención (ingl. trap efficiency),
basado en el trabajo de Brune (1953), que se utili-
za para estimar la sedimentación en el vaso del
embalse. Se considera que toda la carga de fondo
se deposita dentro del embalse, mientras que un
porcentaje del sedimento en suspensión puede via-
jar aguas abajo de la presa. El porcentaje de sedi-
mento en suspensión que queda atrapado dentro del
embalse se relaciona estrechamente con el tamaño
del mismo y con la entrada media anual de agua.
5.17. STREAM
El modelo STREAM (Sealing Transfer Runoff
Erosion Agricultural Modification, Cerdan et al.,
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simulados o en los resultados finales (predicción de
la erosión). En este sentido, el tipo de resultados
que se espera obtener del uso de un modelo de ero-
sión es el factor determinante a la hora de decidirse
por un tipo de modelo u otro (Fig. 2). Si el objetivo
se inclina por comprender los procesos y su interac-
ción temporal y espacial, será necesario recurrir a
un modelo de base física. En cambio, si el propósi-
to es únicamente obtener una estimación de la ero-
sión, se podrá optar por recurrir a modelos concep-
tuales o empíricos. En este caso, la disponibilidad o
no de datos de calibración (en forma tasas de ero-
sión, series temporales de exportación de sedimen-
to, etc) condicionará la elección hacia los modelos
empíricos o los conceptuales. Finalmente, el tipo de
modelo condicionará aspectos como la resolución
espacial y temporal, o el tamaño del área de estudio.
El desarrollo de un modelo de erosión para
cumplir unos objetivos concretos no es fácil, pero
la elección de un modelo para su aplicación a un
caso de estudio particular tampoco resulta tarea
sencilla. El número de factores a tener en cuenta es
muy elevado, al igual que el número de modelos
existentes, y resulta difícil conseguir una visión de
en cuanto a complejidad y requerimiento de datos,
por lo que los dos primeros tipos han sido utiliza-
dos con preferencia para estudios de tipo regional.
La tendencia actual en la modelización de la
erosión parece ser hacia el desarrollo de modelos
físicos de creciente complejidad. En relación con
esto, muchos trabajos concluyen resaltando la nece-
sidad de bases de datos más complejas para poder
resolver los problemas de calibración que los mode-
los plantean. Curiosamente, en este sentido poco ha
cambiado la situación desde los inicios de la mode-
lización de la erosión hace varias décadas, lo que
nos lleva a preguntarnos si esta evolución nos con-
duce realmente a responder las cuestiones que plan-
tea el estudio y la predicción de la erosión. No cabe
duda de que la investigación puramente modeliza-
dora es altamente interesante para el conocimiento
de la erosión. Sin embargo, desde un punto de vista
aplicado parece necesario recomendar que se aban-
donen planteamientos del tipo “hasta dónde pode-
mos llegar con el modelo” en favor de otros del tipo
“qué es realmente lo que necesitamos”. En general,
las preferencias de los investigadores reflejan dos
puntos de vista: énfasis en los procesos que son
Figura 2. Diagrama de decisión para seleccionar un modelo.
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s u m m a r y
Soil erosion and sediment delivery to streams are important environmental problems and major concerns
in sustainable development. In recent years several tools have been proposed for assessing the delivery of
sediment from hillslopes to stream networks, but there are still few examples of their application to large
basins, and studies include a discussion of calibration and validation issues. In this study a spatially dis-
tributed soil erosion and sediment delivery model (WATEM/SEDEM) was applied to the watershed of the
Barasona Reservoir (1504 km2, Central Spanish Pyrenees), which is drained by the Ésera and Isábena
Rivers. Model calibration and validation was based on the depositional history of the Barasona Reservoir
and suspended sediment records over 3 years (May 2005–May 2008) at the outlet of the Isábena River.
Despite interannual differences in precipitation and runoff, it was possible to establish an optimum value
(7–23) for the ktc parameter. This enabled estimation of the long-term average annual sediment yield to
the reservoir, as well as the relative contribution of each river. Large spatial variability in hillslope sed-
iment delivery was found, and the major sediment sources were in the lower part of the watershed (agri-
cultural ﬁelds) and in the badlands developed on Eocene marls in the middle part of the watershed
(Pyrenean Inner Ranges). The relative importance of sediment source areas was assessed in relation to
land use, and the relationship between the sediment delivery ratio and the catchment area was studied
as a function of the geomorphological units. For the moment WATEM/SEDEM remains mainly as a
researcher’s tool, until either the problem of the scarcity of soil erosion data or the need for calibration
of the transport parameters will be solved.
 2010 Elsevier B.V. All rights reserved.
1. Introduction
Soil erosion and sediment yield to streams are geomorphologi-
cal processes exacerbated by land degradation, and constitute sig-
niﬁcant environmental conservation threats because of the areal
extent typically involved. Estimates indicate that one-sixth of the
global land area is affected by accelerated water erosion (Schröter
et al., 2005). Soil erosion is a natural process that can be strongly
accelerated by land use and climate change, representing an
important hazard to the long-term sustainability of agriculture
and ecosystem services. Therefore, erosion and is receiving increas-
ing attention from local, national, transnational, and global policy
makers (e.g., UN, 1994; EC, 2002; COST634, 2005). To develop envi-
ronmental and land use management plans policy makers require
quantiﬁcation of erosion rates at regional and global scales, and for
various sediment sources, allowing erosion prevention efforts to be
concentrated in places where the beneﬁt will be greatest (de Vente
et al., 2008). Erosion and sediment production is thus of both the-
oretical and practical interest.
Although most erosion and sediment deposition processes have
been studied in detail, modeling of the link between on-site soil
erosion and total sediment yield at the outlet of a catchment is of-
ten problematic because of the difﬁculties associated with model-
ing of a cascading system, and also because of the lack of detailed
input data at regional scales (100–10,000 km2). Regional scale soil
erosion maps must be used with caution, as it is difﬁcult to make
well-founded policy decisions based on such maps if there are no
reliable estimates of errors in predicted erosion and sediment yield
rates. A direct comparison of the predicted erosion rates with ﬁeld
observations, which is necessary for quantifying the accuracy of
estimates, is usually not possible because it is not practically or
ﬁnancially feasible to acquire long-term, spatially distributed soil
erosion data. In the best instances, data are available only on the
sediment transported by the main rivers in a catchment, and these
data seldom span a long time period. An alternative approach is the
use of sedimentation records in lakes and reservoirs. The mean
annual sediment volume trapped in reservoirs can be measured,
0022-1694/$ - see front matter  2010 Elsevier B.V. All rights reserved.
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providing valuable sediment ﬂux information at regional scales
(the size of the contributing area) and over long periods (since
the year of construction or last cleaning of the reservoir). However,
not all eroded sediment reaches the outlet of a drainage basin, as a
signiﬁcant proportion is typically deposited at intermediate loca-
tions depending on the drainage density, the spatial conﬁguration
of the relief, and the land cover. Assessment of this aspect requires
a basic understanding of the spatial patterns, rates, and processes
of sediment transport on a regional scale.
Most regional erosion models do not consider the spatial vari-
ability of sediment supply to streams. In some cases an average
erosion rate is estimated for an entire catchment using the univer-
sal soil loss equation (USLE, Wischmeier and Smith, 1978) or its re-
vised version (RUSLE, Renard et al., 1991) in conjunction with a
sediment delivery ratio (SDR) parameter to determine the sedi-
ment supply from the hillslopes to the streams (e.g., Williams,
1975; Arnold et al., 1998). The use of the SDR parameter accounts
for the well-known fact that most of the sediment generated by
soil erosion gets deposited within the watershed, and only a frac-
tion of it will reach the stream system to be evacuated through
the watershed outlet. Many empirical regression equations have
been developed to predict the SDR from hillslopes to streams based
on the catchment area alone (e.g., Roehl, 1962; Vanoni, 1975;Wall-
ing, 1983; Ferro and Minacapilli, 1995). Recent advances in numer-
ical modeling and the availability of spatial data on land use, soils,
topography, and climate have enabled soil erosion maps of high
spatial resolution to be constructed at regional scales, mostly using
an USLE/RUSLE approach (e.g., Jäger, 1994; Van der Knijff et al.,
2000; Van Rompaey et al., 2000; Lu et al., 2001). A very simple
method based on a ﬁxed sediment delivery ratio is used to
calculate the proportion of eroded sediment delivered to the
stream network (e.g., Prosser et al., 2001). However, this approach
does not consider the spatial variability in sediment delivery pro-
cesses. It has been shown that the SDR is not homogenous across
a watershed, but varies with changes in watershed area and slope
(Osterkamp and Toy, 1997).
WATEM/SEDEM is a spatially-distributed erosion and sediment
transport model based on the RUSLE equation. The model predicts
sediment delivery to streams using a sediment transport capacity
equation and a cascading transport model (Van Rompaey et al.,
2001a). WATEM/SEDEM has been applied to catchments repre-
senting a wide range of environmental conditions; these include
the cultivated loess areas of central Belgium (Van Rompaey et al.,
2001a; Verstraeten et al., 2002); hilly areas of the Czech Republic
(Van Rompaey et al., 2003a); a variety of ecosystems in Italy
(Van Rompaey et al., 2005); and forested mountain areas in South
Africa (Van Rompaey et al., 2003b). Using data on reservoir sedi-
mentation rates from 61 Spanish catchments, de Vente and col-
leagues (2008) compared three spatially distributed models of
soil erosion and sediment yield: WATEM/SEDEM, the physically
based Pan-European soil erosion risk assessment (PESERA), and a
newly developed spatially distributed scoring model (SPADS).
SPADS and WATEM/SEDEM produced the best results, explaining
up to 67% and 47% of the variation in sediment yield, respectively.
The ability of WATEM/SEDEM to model hillslope sediment yield to
streams at the regional scale using shuttle radar topography mis-
sion digital topographic map (SRTM DTM) data was assessed by
Verstraeten (2006). These and other applications suggest that WA-
TEM/SEDEM is a valid tool for assessing spatial patterns of erosion
and sediment ﬂux on the landscape. However, some questions of
the model’s application still arise, such as the need for a spatially
distributed calibration (Takken et al., 1999, 2005; Vigiak et al.,
2006) or the importance of processes not included in the model
(de Vente et al., 2008).
The main objective of the present study was to assess soil ero-
sion and sediment yield in a mountain basin using typically avail-
able data such as a digital terrain model (DTM), land cover/land use
maps, and bathymetrical data on the long-term sediment yield.
The Ésera River basin was selected for the case study because of
the importance of the Barasona Reservoir and the availability of
previous research ﬁndings on the depositional history of the reser-
voir. We describe the compromises adopted in calibrating the
model, and discuss the validity of the results and their applications.
2. Materials and methods
2.1. Hillslope sediment delivery model
WATEM/SEDEM was used to estimate the sediment ﬂux from
hillslopes to the stream network in the Barasona Reservoir catch-
ment. A detailed description of the model has been provided by
Van Oost et al. (2000), Van Rompaey et al. (2001a) and Verstraeten
et al. (2002); in this report only the basic principles are described.
WATEM/SEDEM is a grid-based model that uses IDRISI GIS ras-
ter layers as input. In the ﬁrst step the model calculates (Eq. (1))
the annual soil erosion per grid cell, based on a 2D application of
the RUSLE model (Renard et al., 1991):
E ¼ RKLS2DCP; ð1Þ
where E is the mean annual soil loss (kg m2 year1), R is a rainfall
erosivity factor (MJ mmm2 h1 year1), K is a soil erodibility factor
(kg h MJ1 mm1), LS2D is a slope-length factor (Desmet and Govers,
1996) to account for ﬂow convergence in a complex topography of
2D landscape, C is a dimensionless crop management factor, and P is
a dimensionless erosion control practice factor.
In the second step the generated sediment is routed down the
slope until a stream cell is reached. Sediment on the hillslopes is
assumed to be transported by the overland ﬂow, according to the
transport capacity equation (Eq. (2); Van Rompaey et al., 2001a):
TC ¼ ktc RKðLS2D  4:1s0:8Þ; ð2Þ
where TC is the transport capacity (kg m1 year1), ktc (m) is an
empirical transport capacity coefﬁcient that depends on the land
cover, and s is the slope gradient (m m1). For each grid cell a mass
balance is computed, and the sediment input plus the sediment
generated at the cell is either routed down slope (if it is lower than
the transport capacity) or deposited (if it is greater than the trans-
port capacity). Alternative formulations of the transport capacity
exist. For example, Verstraeten et al. (2007) proposed a different
equation for TC, devised for environments where gully erosion is
dominant. We used the original formulation as implemented in
the WATEM/SEDEM 2004 software.
The transport capacity parameter, ktc, represents the slope
length needed to produce an amount of sediment equal to a bare
surface with an identical slope gradient (Verstraeten, 2006). The
ktc parameter is dependent on the land cover, and in previous
applications of the model a distinction has usually been made be-
tween arable land (highly prone to erosion) and land not prone to
erosion, including forests and pastures (Van Rompaey et al., 2001a,
2005; Verstraeten et al., 2007). It is also scale-dependent (i.e., it de-
pends on the grid cell size) and needs to be calibrated for each
application of the model.
WATEM/SEDEM does not model permanent gully erosion nor
ﬂuvial transport processes (such as river bank erosion, ﬂoodplain
sedimentation and channel storage), so all sediment in the model
is directly delivered to the outlet of the catchment as soon as it
reaches a stream cell (Verstraeten and Prosser, 2008). Hence,
sediment source and deposition areas within the stream network
are ignored when computing the catchment sediment budget.
Although the model is capable of identifying major sediment
source areas on hillslopes and can estimate the relative contribu-
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tion to the overall sediment budget of individual sub-catchments
and different land units, ignoring stream processes can introduce
a bias during model calibration in catchments where these pro-
cesses are important.
2.2. Study area and data used
2.2.1. The Ésera River basin
The study area is drained by two major rivers: the Ésera River
and its major tributary, the Isábena River (Fig. 1). The river catch-
ments cover an area of 1504 km2 (1066 km2 and 438 km2, respec-
tively) in the Central Spanish Pyrenees, and are located in the Ebro
basin between 4230N, 0160W and 42420N, 0420W. Part of the
headwater (12.9 km2) was discounted as effective drainage area
because it drains by a subterranean route through Devonian lime-
stone karst to the Garona River, on the Atlantic (northern) side of
the Pyrenees; this represents an average discharge loss of about
3 m3 s1 from the Ésera River (López-Moreno et al., 2002). The ba-
sin formed by the Ésera and Isábena Rivers is characterized by het-
erogeneous relief, vegetation and soils. Elevation ranges from
450 m asl in the southern and central parts to 3404 m asl in the
Ésera sub-catchment and 2720 m asl in the Isábena sub-catch-
ment, in the northern part (Fig. 2A).
The lithology of the area (Fig. 2B) comprises geological struc-
tures organized in several units trending WNW–ESE: (i) the axial
zone of the Pyrenees (Axial Pyrenees), composed of Paleozoic rocks
(quartzites, limestone, shales) and granodiorites with peaks above
3000 m asl; (ii) the Inner Ranges, which is a huge overthrusting
fold of Cretaceous and Paleogene sediments composed mainly of
limestones and sandstones, which results in a craggy relief; (iii)
the Inner Depressions (Campo), which is formed on more erodible
materials (marls) giving a relatively smooth relief; (iv) the pre-
Pyrenean molasses, which are composed of continental Oligocene
sediments (conglomerates, sandstones) giving an abrupt relief
and smooth divides; and (v) the External Ranges, which are com-
posed of limestone and bound the basin to the south.
The soil types (Fig. 2C;basedonMachín (1990)) reﬂect the impor-
tance of mineral soils with little development (including regosols,
leptosols and ﬂuvisols; 53% of the area) and soils with a noticeable
accumulation of organic matter, including kastanosems (32% of the
area). Other soil types are poorly represented in the study area.
The climate is typical of mountain areas; it is wet and cold from
Atlantic and Mediterranean inﬂuences (García-Ruiz et al., 2001),
and has strong north–south gradients. The average annual precip-
itation and temperature range (respectively) from more than
2000 mm year1 and 4 C in the headwaters to less than
500 mm year1 and 12 C at the Barasona Reservoir. Late spring
(May–June) and autumn (November), followed by summer are
the wettest periods. Storms are common, with the most intense
usually occurring in summer and autumn. For example, in the Éser-
a River headwaters more than 200 mm of rainfall in 24 h is ex-
pected for a 100 year return period (Chueca and Julián, 2002).
Snow covers the soil above 1700 m asl from mid November to
May (Del Barrio et al., 1990), and the greatest river discharges tend
to occur in May–June, and occasionally in autumn (López-Moreno
and García-Ruiz, 2004).
Based on the land use/land cover map derived from European
land cover data base CORINE (EEA, 2000) (Fig. 2D) the area com-
prises scrubland and grassland (36%), forests (32%), ﬁelds under
agriculture (16%), areas with little or no vegetation (14%), water
bodies (<1%), and infrastructure and built-up areas (<1%).
2.2.2. The Barasona Reservoir
The Barasona Reservoir, close to the mouth of the Ésera River,
was built in 1932 for irrigation and power generation (Fig. 1).
The initial water capacity was 71  106 m3. In 1972 the height of
the dam was increased and the maximum storage capacity reached
92  106 m3. The reservoir has a surface area of approximately
692 ha, a maximum depth of 60 m, and an average depth of
16.5 m. The installed capacity of the power station is 26 MW. The
Aragón and Cataluña canal originates in the reservoir and provides
irrigation water to 104,850 ha of arable land. The irrigation season
extends from March to October, with maximum demand occurring
fromMay to August. At the end of the irrigation season, prior to the
autumn and winter rainfall, the reservoir water level is typically
low enough to expose the bottom sediments over large areas
(see photograph, Fig. 1). Over the past 65 years there has
been a considerable loss of storage capacity in the reservoir (e.g.,
Fig. 1. Location of the Barasona watershed study area and rain gauge stations (P029 Samper, P030 Las Paules, P031 Casallera, P032 Castigaleu, E046 Mediano, E047 El Grado,
E050 Escales, E065 Baserca, A258 Ésera-Campo, A047 Isábena-Capella, C081 El ciego); Capella ﬂow gauge station (A047). The photograph shows silting of the Barasona
Reservoir.
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Avendaño et al., 1997a,b; Navas et al., 1998; Valero-Garcés et al.,
1999). Until the early 1950s the reservoir was drained every year
from bottom outlets, which resulted in most of the deposited sed-
iments being ﬂushed out because of the kinetic energy provided by
the inﬂowing river water (Ebro Water Authority – CHE technicians,
personal communication). After the 1950s the operational man-
agement regime changed due to malfunctions in the bottom out-
lets, so they were not operated. A seismic survey in 1995
indicated that the reservoir had lost approximately one-third of
its initial water storage capacity; the volume of accumulated sed-
iment in the reservoir was about 16–18  106 m3, with a maxi-
mum thickness of 20–25 m near the dam wall (Sanz-Montero
et al., 1996). After years of reservoir siltation the bottom outlets
had become plugged. They were replaced in an operation that in-
volved the complete drawdown of the reservoir after the irrigation
season over three consecutive years (1995–1998). Limited sedi-
ment removal was done during these years mechanically dredging
the sediments near the dam wall. However, most of the accumu-
lated sediment was not affected by these operations. Sanz-Montero
et al. (1996) used bathymetric techniques to obtain an estimate of
3.50 Mg ha1 year1 for the speciﬁc sediment yield of the Barasona
watershed (Table 1), a value within the range for other reservoirs
in the Pyrenees.
2.2.3. Model inputs
The input data required to run the WATEM/SEDEM model were
supplied in the form of IDRISI GIS raster layers (Clark Labs Inc.),
each with which identical resolution and spatial coverage. For this
study we used a spatial resolution of 20  20 m, based on the rec-
ommendation of Van Rompaey et al. (2001a). The input data layers
were a digital terrain model (DTM), a drainage network map, a land
use map, a rainfall erosivity map, a soil erodibility map, and a crop
management map.
The DTM plays a central role in WATEM/SEDEM. It is used to
calculate the slope gradient and the length–slope factor (LS2D),
and for routing the sediment downstream. We used a DTM with
a spatial resolution of 1 m elaborated by the Spanish Ministry of
Agriculture using photogrammetric restitution. The grid resolution
of the DTM was then reduced to the 20  20 m grid by averaging
the values on the original grid. A pit-ﬁlling algorithm (Planchon
and Darboux, 2001) was used to guarantee the hydrological con-
nectivity to the watershed outlet among all pixels of the DTM.
Fig. 2. Description of the study area: (A) digital terrain model (DTM); (B) lithologic map (DGA, 2006) and structural geomorphologic units of the Ésera–Isábena watershed; (C)
soil types (Machín, 1990); and (D) land use/land cover map derived from European land cover data base CORINE (EEA, 2000).
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A map of the stream network was generated using the RUNOFF
module in IDRISI, with the assumption that an upstream catch-
ment area greater than 1 km2 deﬁned a channel. The 1 km2 thresh-
old represents an upper limit beyond which sediment deposition is
highly unlikely because of concentrated overland ﬂow (Verstraeten
et al., 2007). The use of this value generated a river channel net-
work that closely matched the drainage network coverage at the
1:50,000 scale, which was provided by the Hydrographic Confeder-
ation of the Ebro River (Fig. 3).
The land use/land cover map was a reclassiﬁcation of the COR-
INE 2000 Project land cover data (Fig. 4A). This dataset has a spatial
resolution of 100  100 m and is divided into 46 thematic catego-
ries. The categories were grouped into ﬁve major classes: culti-
vated land, forest, grassland, infrastructure and built-up areas,
and water bodies. The original map was resampled to match the
spatial resolution used in the study, using the RESAMPLE algorithm
implemented in IDRISI.
The soil erodibility factor (K-factor of the RUSLE model) de-
scribes the susceptibility of soil to erosion by rainfall. Because of
the lack of detailed soil maps it was necessary to analyze soil sam-
ples from the study area. A total of 76 sites generally encompassing
the spatial variability of soil types/land cover combinations were
sampled in triplicate. The K-factor values were determined from
soil texture data (Römkens et al., 1987) according to the following
equation:
Ktext ¼ 0:0034þ 0:0405 exp 0:5 logDg þ 1:6590:71
 2" #
; ð3Þ
where Ktext is a soil erodibility factor (Mg h MJ1 mm1) and Dg is
the geometric mean weight diameter of the primary soil particles
(fraction < 2 mm). Dg was determined using a Coulter laser diffrac-
tion particle size analyzer (Coulter LS 230) for the 2–2000 lm frac-
tion, following removal of organic matter. The K-factor values were
then corrected to reﬂect the effect of stones in the soil surface on
soil erodibility (Box, 1981), according to the following equation:
K ¼ Ktextexpð0:0278StÞ; ð4Þ
where St is the weight of stones in the topsoil, expressed as a per-
centage of the total weight of the topsoil. Soils on the steeper slopes
of the Barasona Reservoir watershed are relatively shallow, and
hence the potential for erosion on these slopes is lower. Few ﬁeld
data were available to use Eq. (4), but a ﬁeld survey based on 228
observations showed that stoniness was related to a large extent
to the slope gradient, so in most cases slopes steeper than 20%
had a stone cover higher than 25%. Following this observation, we
accounted for stoniness by halving the K-factor of those slopes with
a gradient exceeding 20% (Fig. 4B). The resulting K-factor map
(Fig. 4B) is conservative, as many of the steeper slopes in the Bara-
sona Reservoir watershed are almost devoid of topsoil, and hence
erosion is minimal. The steepest slopes often consist of bare rock
(i.e., K-factor = 0).
The rainfall erosivity factor (R-factor) is used to represent the
impact of rain on soil erosion, and is based on the rainfall amount
and intensity. Maps of R-factor values were implemented for the
area using a database of 12 selected rainfall series from the SAIH
system (automatic hydrological information network) of the
Hydrographic Confederation of the Ebro River (Fig. 1). Each station
provides precipitation data at a time resolution of 15 min. The sys-
tem started in January 1997 and is the only dense network in the
region providing data at a subdaily resolution. We used all avail-
able data series to calculate R-factor values for the periods May
2005–May 2006, May 2006–May 2007 and May 2007–May 2008.
For the period 1955–2008, coinciding with the depositional history
of the Barasona Reservoir, no high time resolution data were avail-
able, so we used an approximation based on daily rainfall data
(Angulo-Martínez et al., 2009; Angulo-Martínez and Beguería,
2009). The rainfall erosivity indices used were the RUSLE R-factor
(Brown and Foster, 1987) and the average EI30 index. The latter
complements the information provided by the R-factor, as it is
more inﬂuenced by the greatest erosivity events. R-factor maps
for the study area (Fig. 4C) were derived from the 12 selected rain-
fall series point estimations using the smoothing splines method
(Angulo-Martínez et al., 2009). We did not use an R-equivalent fac-
tor for considering the effect of snow melt, as this process is only
relevant in the highest parts of the catchment, which are mostly
covered by bare rock or debris.
A crop management factor (C-factor) was used to deﬁne the sus-
ceptibility of various land uses and covers to erosion by water.
Table 1
Average annual sediment delivery data for the Ésera and Isábena basins.
Drainage basin Size (km2) Observed period (year) Obs. methoda SY (Mg year1) SSY (Mg ha1 year1)
Ésera–Isábena (1932–1996) 1504 64 WD 526,400 3.50
Isábena (May 2005–May 2006) 438 1 GS 90,410 2.03
Isábena (May 2006–May 2007) 438 1 GS 250,290 5.62
Isábena (May 2007–May 2008) 438 1 GS 212,070 4.77
a Observation method: WD = measurement of water depths in the Barasona Reservoir in 1996 (Sanz-Montero et al., 1996); GS = measurement at the gauge station in the
Isábena River (López-Tarazón et al., 2009). SY: sediment yield (Mg year1); SSY: average annual area-speciﬁc sediment yield (Mg ha1 year1).
Fig. 3. Comparison of the drainage network map from the Ebro River Water
Authority (CHE) at the 1:50,000 scale (dashed lines) and the drainage network
derived from the DTM using a threshold value of 1 km2 contributing area
(continuous line). The area shown is 12  12 km.
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C-factor values were applied to each land use category according to
the values proposed by the Spanish Institute for Nature Conserva-
tion (ICONA; Almorox et al., 1994): 0 for water and urban land uses
(i.e., no erosion); 0.010–0.300 for forest land cover; 0.080–0.200 for
scrubland; 0.045–0.150 for pasture; 0.100–0.400 for arable land;
and 0.166–0.800 for bare soil categories (for more details see Table
2). A C-factor map was constructed by applying those values to the
land uses deﬁned by the CORINE land cover map (EEA, 2000)
(Fig. 4D).
2.3. Model calibration
WATEM/SEDEM requires calibration of the maximum (ktcmax)
and minimum (ktcmin) values of the transport capacity coefﬁcient
for soil under cultivation and a dense forest cover, respectively. It
has been suggested (Verstraeten, 2006) that the ratio between
these parameters should be kept constant during the calibration
process, which has the effect of aggregation into one parameter.
Calibration is usually performed using data on sediment yield at
the catchment outlet. The original model was calibrated using ob-
served data on sediment yield from 21 catchments in southern
Flanders in Belgium (Van Rompaey et al., 2001a; Verstraeten and
Poesen, 2001), from which values of 42 m for nonarable land and
75 m for cultivated ﬁelds were obtained. In a more recent case
study values of 75 m and 250 m were obtained for the same sur-
face types (Verstraeten et al., 2006). It is not surprising that ktc val-
ues are so variable, as Van Rompaey et al. (2001a) pointed out that
a combined erosion–transport model can only be calibrated for a
speciﬁc combination of grid size and routing method. The use of
different routing methods and/or grid sizes results in different cal-
ibration values.
Calibration of the ktcmax/ktcmin for the Ésera–Isábena watershed
was performed for the 3-year period May 2005–May 2008 using
suspended sediment records from the Capella gauge station
(López-Tarazón et al., 2009), located at the outlet of the Isábena
River (Table 1). The R-factor was computed for each of the 3 years
(937, 2180 and 1900 MJ mm ha1 h1, respectively) from available
rainfall data. The annual sediment yield of the Isábena River was
then computed by modifying the values of ktcmax and ktcmin at dis-
crete steps among predeﬁned values. For each combination of
ktcmax and ktcmin a sediment yield value was predicted for each
year, allowing comparison of the values predicted by WATEM/SE-
Fig. 4. Input data derived from the database of the Ésera–Isábena watershed: (A) parcel map, derived from the land use/land cover map; (B) soil erodibility map (K-factor in
RUSLE, Mg h MJ1 mm1); (C) rainfall erosivity map (R-factor in RUSLE, MJ mm ha1 h1 year1); and (D) crop management map (C-factor in RUSLE).
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DEM with those measured at the gauge station. The Nash–Sutcliffe
model efﬁciency statistic NS (Nash and Sutcliffe, 1970) was used as






where n is the number of observations, Oi is the observed value,
Omean is the mean observed value, and Pi is the predicted value.
NS can range from 1 to 1, and represents the proportion of the
initial variance accounted for by the model. The closer the value
of NS is to 1, the more efﬁcient is the model. Additionally, the rela-
tive root mean square error (RRMSE) was used as an estimate of the














Both NS and RRMSE were calculated for the total sediment yield
(SY; Mg year1) and the area-speciﬁc sediment yield (SSY;
Mg ha1 year1).
In using annual sediment yield data we were extending the
application of the model, as WATEM/SEDEM was intended for cal-
culation of the long-term mean annual soil erosion rate and sedi-
ment export, and not for a speciﬁc year or event. In fact, our
approach represents estimating the mean annual sediment yield
from only 3 years of data, which is quite short a period, considering
that sediment transport by streams often exhibits large interan-
nual variation, as does annual discharge. However, we choose to
use the data on annual sediment yield due to: (i) the fact that these
were measured data, and not a bold estimation of sediment yield
from more indirect sources such as a bathymetric survey, and (ii)
the applied interest in checking whether annual sediment data, de-
spite of a short record, could be used for obtaining a reliable cali-
bration of WATEM/SEDEM. The use of annual sediment yield
data, in addition, allowed us to reserve the long-term (1955–
1995) sediment deposition record from a reservoir bathymetric
survey for validating the model predictions (see Section 2.4).
2.4. Application to the Barasona watershed and model validation
Using the ktcmax and ktcmin values obtained from calibration for
the Isábena River sub-catchment, the model was applied to the en-
tire Barasona watershed. This enabled comparison of the values
predicted by the model between the sediment yields of the two
river basins during the calibration period (relative contribution of
each river basin), and between the long-term sediment yield to
the reservoir and the depositional history in the Barasona Reser-
voir. The model results were also used to determine the major sed-
iment sources within the Barasona watershed in relation to land
use, and the geological and morphological setting.
3. Results and discussion
3.1. Model calibration
The results of the calibration process using 3 years of sediment
yield data at the outlet of the Isábena catchment are shown in
Fig. 5. The 2D goodness-of-ﬁt plots clearly show the problems
encountered when attempting to calibrate two parameters with
only one variable: it is not possible to ﬁnd a single set of parame-
ters that optimizes the error function. Instead, there is a range of
possible parameter combinations that yield equally good results,
represented as a ‘valley’ in the RRMSE plot or a ‘ridge’ in the NS
plot. In the case of the Isábena River we employed data from each
of 3 years, which can be considered to be experimental replica-
tions, but this did not affect the difﬁculty associated with calibrat-
ing two parameters using data on only one variable (the sediment
yield at the catchment outlet).
For the situation shown in Fig. 5 it is advisable to transform the
optimization problem into a one-dimensional problem by combin-
ing both parameters into one, for example by ﬁxing a constant ratio
between the parameters; this was the approach we took in this
study, as also used bymany others who also employedWATEM/SE-
DEM. However, this introduces an additional problem because
there are an inﬁnite number of equally valid ratios between ktcmin
and ktcmax. Differences between these parameter combinations
would be restricted to the relative contributions of different land
cover types (i.e., the differences in sediment yield among land cov-
er types would become greater as the ratio between the parame-
ters increased), but the ﬁnal sediment yield at the catchment
outlet would remain the same. In other words, the fact that sedi-
ment yield at the catchment outlet is accurately predicted does
not mean that also the spatial patterns of erosion and sediment
ﬂuxes are accurately predicted, so the results obtained must be ta-
ken with care. Here we used the ratio 1:3.33, which is in the range
of typical values used in other areas: (i) 1:3.33 in central Belgium
(Verstraeten et al., 2006; Verstraeten, 2006); (ii) values ranging be-
tween 1:3.80 and 1:2.20 for mountainous and non-mountainous
Table 2
Values of the C-factor assigned to the CORINE land cover map (EEA, 2000).
Land use Category C-factor value Land use Category C-factor value
Grassland with sparse bare soil AGRNS 0.250 Opencast mine MINAS 0.800
Mixed conifers and deciduous forest BMIXT 0.012 Scrubland in sparse coniferous forest MTBOP 0.080
Badlands CARCA 0.800 Alpine grassland MTHU 0.200
Spaces in construction CONST 0.000 Dense scrubland MTMT 0.080
Herbaceous agriculture CUREH 0.040 Scrubland with low density MTPD 0.200
Dryland crops CUSEC 0.250 Olive tree orchards OLIVOS 0.400
Sport installations DEPOR 0.000 Areas with sparse vegetation OROF 0.700
Reservoirs EMBAL 0.000 Grassland PASTIM 0.120
Evergreen forest ENCIQ 0.045 Conifers PINOS 0.012
Deciduous forest FRCA 0.034 Grassland PRADE 0.004
Vineyard in dryland FRUS 0.400 Grassland of wet clime PSSUH 0.150
Glacier GLACI 0.800 Ephemeral watercourse RAMBLA 0.800
Industry zone INDUSI 0.000 Rivers banks RIBERA 0.034
Lake LAGO 0.000 Bare rock ROCPT 0.800
Mosaic of annual crops with permanent crops in dryland MCAPES 0.250 Bare soil SUDES 0.800
Mosaic of annual crops with permanent pasture in dryland MCAPRS 0.250 Peat bog TURBA 0.800
Mosaic of permanent irrigated crops MCPR 0.040 Urban zone-continuous URBC 0.000
Mosaic of permanent dryland crops MCPS 0.250 Urban zone-discontinuous URBDE 0.000
Mixed deciduous forest MFROND 0.010 Open urban infrastructure URBDL 0.000
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areas in Italy (Van Rompaey et al., 2005); (iii) 1:3.89 for seven
small catchments in South Africa (Van Rompaey et al., 2001b;
Verstraeten et al., 2001); (iv) 1:2.50 for the Czech Republic (Van
Rompaey et al., 2003a); and (v) 1:3.33 for the south-western part
of Slovenia (Keesstra et al., 2009). Other authors, however, came
up with values as high as 1:1.79 (Van Rompaey et al., 2001a).
By adopting a ﬁxed ratio of 1:3.33 between ktcmin and ktcmax it
was possible to derive a single best-parameter set, which corre-
sponded to 7 m and 23 m, respectively (Fig. 6). These values coin-
cide with those obtained for calibration in a large watershed in the
Scheldt River (Verstraeten, 2006). The results of simulation in the
Isábena catchment using these values are shown in Table 3. De-
spite differences in the amount of precipitation and runoff in the
3 years of the calibration period, the simulated values of SY and
SSY were very close to observed values.
However, it is clear that calibration of the transport capacity
parameters is a very important issue of WATEM/SEDEM that has
yet to be adequately solved, so further research is needed to ad-
dress the uncertainties involved. It seems clear that, for getting
reliable estimation of spatial erosion and sediment transport pat-
terns a spatially distributed validation is required, as it has been
suggested by some authors (Takken et al. 1999, 2005; Vigiak
et al., 2006).
3.2. Regional scale hillslope sediment delivery
3.2.1. Relative contribution of each river basin
Application of the calibrated parameter set to the entire Baraso-
na watershed (Ésera and Isábena Rivers) for the three calibration
years allowed estimation of the total sediment yield to the reser-
Fig. 5. Calibration of the transport capacity parameters ktcmin and ktcmax (m) in the Isábena sub-catchment based on annual sediment yield (SY) data at the Capella gauge
station, outlet of the Isábena River (López-Tarazón et al., 2009): goodness-of-ﬁt surface plots as measured by the RRMSE (left) and the NS (right) statistics on the two
dimensional space determined by both parameters. In both cases green represents the best ﬁt. The slashed line on both plots represents a 1/3 relationship between ktcmin and
ktcmax.
Fig. 6. Calibration of the transport capacity parameters ktcmin and ktcmax (m) in the Isábena sub-catchment based on annual sediment yield (SY) data at the Capella gauge
station, outlet of the Isábena River (López-Tarazón et al., 2009), when the ratio between them was kept constant (1:3.33): RRMSE (left) and NS (right) statistics.
Table 3
Predicted sediment yield (SY) and speciﬁc sediment yield (SSY) from the hillslopes to the river network in the Isábena sub-catchment, based on the best parameterization of
ktcmax and ktcmin from calibration (23 and 7 m, respectively).
Period R-factor
(MJ mm ha1 h1)
SY modeled
(Mg year1)




May 2005–May 2006 937 108,178 90,410 2.47 2.03
May 2006–May 2007 2180 250,686 250,290 5.72 5.62
May 2007–May 2008 1900 219,360 212,070 5.01 4.77
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voir during that period, and assessment of the relative contribu-
tions of each sub-catchment (Table 4). The SY for the period May
2005–May 2006 (0.4  106 Mg year1) was 50% lower than for
the other 2 years, and the SSY (2.69 Mg ha1 year1) was 24% lower
than the average estimated from a bathymetric survey in the Bar-
asona Reservoir (3.50 Mg ha1 year1; Sanz-Montero et al., 1996).
These differences can be attributed to the average annual runoff
and precipitation for the period May 2005–May 2006 (674 hm3
and 824 mm, respectively). The value for average annual runoff
was lower than the long-term average for the period 1955–2008
(755 hm3 year1; r = ±298 mm year1), and for precipitation was
lower than the long-term average for the period 1970–2008
(870 mm year1; r = ±311 mm year1) (Fig. 7). The R-factor for
the period May 2005–May 2006 was also the lowest registered in
the 3 years.
In contrast the SSY predicted for the latter 2 years (May 2006–
May 2008) was approximately 60% higher than the long-term aver-
age (3.50 Mg ha1 year1). This difference cannot be explained by
the runoff recorded in this period (766 hm3 year1), which was
similar to the long-term average for the period 1955–2008
(Fig. 7). However, precipitation (1162 mm year1) was signiﬁcantly
higher than the long-term average for the period 1970–2008
(Fig. 7), as were the R-factor values. For the entire period the runoff
time series matched the time series of annual precipitation quite
well, with the exception of some anomalous years in which the an-
nual runoff was lower than average despite a high precipitation re-
cord (e.g., 1979, 1992, 1999, 2000, 2007, and 2008; Fig. 7). We
observed that in all such cases these years were preceded by 1 or
more years with very low precipitation. A mechanism possibly
explaining this multi-annual behavior of runoff is deep aquifer re-
charge, which occurs at a much slower rate than other processes of
the catchment hydrological cycle. However, we lacked the data to
prove this hypothesis.
The results suggest that a small increase in annual precipitation
can trigger a signiﬁcant increase in SSY, as was observed in the per-
iod May 2006–May 2008. López-Tarazón and colleagues (2009)
analyzed the same data and related the high sediment yield in
these years to erosion by snowmelt, which may have caused a large
sediment contribution that was retained in channels until ﬂoods
occurred.
The relative contribution of the two sub-catchments was very
similar for the 3 years of the calibration period (approximately
70% for the Ésera River and 30% for the Isábena River; Table 4). This
was not surprising as the two catchments have similar geology and
land cover characteristics, and the values reﬂect their relative sizes.
3.2.2. Sediment yield in the long-term, and a comparison with the
depositional history of the Barasona Reservoir
Table 5 shows the simulation results for sediment yield for the
entire Barasona watershed over the period 1955–2008. The objec-
tive of the simulation was to predict the long-term averages of SY
and SSY using an average value of the R-factor for that period. The
average SY was estimated to be 0.56  106 Mg year1 (Table 4). The
sediment trapping coefﬁcient for the Barasona Reservoir is 90.15%
Table 4
Predicted sediment yield (SY) and speciﬁc sediment yield (SSY) from the hillslopes to
the river network for the entire Barasona watershed (Isábena and Ésera rivers) in the
3 years used for calibration, based on the best parameterization of ktcmax and ktcmin







May 2005–May 2006 404,495 2.69 68
May 2006–May 2007 941,087 6.26 71
May 2007–May 2008 820,214 5.45 71
Fig. 7. Comparison of precipitation and runoff over the period 1955–2008 (CHE).
Table 5
Long-term predicted gross erosion, sediment yield (SY), speciﬁc sediment yield (SSY) and sediment delivery ratio (SDR) for the entire Barasona watershed, based on the best
parameterization of ktcmax and ktcmin (23 and 7 m, respectively), and the percent contribution from the Ésera catchment.
Period R-factor (MJ mm ha1 h1) Gross erosion (Mg year1) SY (Mg year1) SSY (Mg ha1 year1) Contribution Ésera river (%) SDR (%)
1955–2008 1323 5907,963 561,199 3.73 70 10.52
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(Almorox et al., 1994), so the amount of sediment trapped in the
reservoir was approximately 0.50  106 Mg year1. The SSY was
estimated to be 3.73 Mg ha1 year1, a value very close to the
long-term sediment yield of 3.50 Mg ha1 year1, obtained from a
bathymetric survey. This result is signiﬁcant as it validates the cal-
ibration performed using only 3 years of data from a single sub-
catchment in the area. However, this result must be taken with
care, since 3 years of data are very few for a reliable estimation
of the mean annual sediment yield in a complex basin.
This SSY yield obtained is similar to that estimated from reser-
voir sediment accumulation elsewhere in the Spanish Pyrenees.
Almorox and associates (1994) obtained an estimate of
4.12 Mg ha1 year1 for the Yesa Reservoir in the Aragón River ba-
sin, and similar or higher numbers have been calculated for small
experimental catchments in the French Alps (Mathys et al.,
2005), the Eastern Pyrenees (Gallart et al., 2005), and the Central
Pyrenees (García-Ruiz et al., 2008), which encompass a variety of
bedrocks and climates.
To assess the SDR (SY/gross erosion rate; expressed as a
percentage) we calculated the gross soil erosion rate (5.9 
106 Mg year1) as the net soil erosion for the area (i.e., total sedi-
ment production) before sediment was routed down the hillslopes
to the stream network. The predicted SDR value at the outlet of the
watershed was approximately 10%, which is high but not extreme.
For example, Van Rompaey and co-workers (2007) reported an SDR
of 28% for a catchment of 1960 km2 in the Czech Republic; Verst-
raeten and associates (2007) found SDR values of 20–39% for catch-
ments of 164–2173 km2 in Australia; Fryirs and Brierley (2001)
estimated an extremely high SDR of almost 70% in the Bega River
catchment (New South Wales, Australia), which caused dramatic
changes to the river morphology; Romero Díaz and colleagues
(1992) found SDR values of 7–46% in the sub-catchments of the
Segura River (Spain); and de Vente and co-workers (2008) pre-
dicted SDR values ranging from 0.03% to 55% for 61 catchments
in Spain. In this latter study the SDR estimated for the watershed
of the Barasona Reservoir was only 1.1%, but the R-factor used
was obtained from gridded mean monthly rainfall values, whereas
the present study used precipitation data with a 15 min resolution.
In addition, the K-factor used by de Vente and colleagues (2008)
was based on erodibility maps from the European Soil Bureau,
whereas we used a K-factor derived from soil samples collected
at 76 sites within the area. These factors explain the order of mag-
nitude difference in the estimates of total sediment production by
de Vente’s group (2008), relative to the values obtained in our
analysis.
3.2.3. Major sediment sources in the Barasona watershed
The predicted sediment yield map for the period 1955–2008
was used to analyze the major sediment sources in the Barasona
watershed (Fig. 8). The principal sediment sources were in the low-
est part of the watershed, corresponding to ﬁelds under dryland
crops, and the badlands on Eocene marls located in the middle part
of the watershed (Pyrenean Inner Ranges; Fig. 8). In the upper part
of the area (the Axial Pyrenees) the important erosion areas were
mainly those at high elevation and with sparse land cover, but
the transport of sediment from these areas to the stream network
was only partial because of the presence of vegetation (Fig. 8B).
The badland areas have high connectivity to the stream network,
suggesting an elevated level of sediment supply (Fig. 8C). More-
over, the dryland crops were localized in a zone with low slope
and relatively good connectivity (Fig. 8D).
Major differences in sediment yield were also found among
land uses (Table 6). The principal sediment sources comprised four
categories: the badland areas (CARCA), dryland crops (CUSEC),
Fig. 8. Map of predicted sediment delivery from hillslopes to the stream network in the Ésera–Isábena watershed, and the principal sediment sources: (A) predicted SY and
SSY for the entire study area; (B) Axial Pyrenees; (C) Inner Depression (badlands on Eocene marls); and (D) pre-Pyrenean sector (dryland crops).
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scrubland in sparse coniferous forest (MTBOP), and bare soil
(SUDES); the SY values for these land uses types were moderate
to high, ranging from 47,995 to 86,133 Mg year1, and accounted
for approximately 55% of the total SY in the watershed (Table 6).
The badland areas had the highest SSY (337 Mg ha1 year1).
According to the Food and Agriculture Organization (FAO, 1980)
this value is very high, and very similar to the 302 Mg ha1 year1
reported by Martínez-Casasnovas and Poch (1997) and the
600 Mg ha1 year1 reported by Regüés and colleagues (2000) for
badlands in the Vallcebre catchment (eastern Pyrenees). Other
studies have estimated erosion in the Spanish Pyrenees using re-
mote sensing at regional (Beguería, 2006; Alatorre and Beguería,
2009) and catchment (Fargas et al., 1997) scales. These studies
have shown that badland systems developed on Eocene marls con-
stitute the main sediment sources in the Central Pyrenees, with
important consequences for siltation of reservoirs (Valero-Garcés
et al., 1999). In the Spanish Pyrenees a combination of favorable re-
lief and climatic conditions is coupled with highly erodible marl
outcrops, explaining the presence of badland systems with intense
soil erosion processes (Regüés et al., 1995; Gallart et al., 2002; Na-
dal-Romero et al., 2007, 2008; Alatorre and Beguería, 2009).
Dryland crop areas had also high SSY (80 Mg ha1 year1) and
accounted for an important fraction of the SY of the entire
watershed because of the large area occupied by this land use.
Table 6
Predicted sediment yield (SY) and speciﬁc sediment yield (SSY) for each land uses/land cover type (EEA, 2000).








Grassland with sparse bare soil AGRNS 30,715 122 Opencast mine MINAS 510 128
Mixed conifers and deciduous forest BMIXT 10,460 14 Scrubland in sparse
coniferous forest
MTBOP 81,116 42
Badlands CARCA 72,519 337 Alpine grassland MTHU 16,297 18
Spaces in construction CONST 0 0 Dense scrubland MTMT 23,851 26
Herbaceous agriculture CUREH 848 9 Scrubland with low density MTPD 25,094 67
Dryland crops CUSEC 86,133 80 Olive tree orchards OLIVOS 1758 114
Sport installations DEPOR 0 0 Areas with sparse
vegetation
OROF 17,661 29
Reservoirs EMBAL 0 0 Grassland PASTIM 16,057 64
Evergreen forest ENCIQ 3882 19 Conifers PINOS 29,188 10
Deciduous forest FRCA 18,715 20 Grassland PRADE 10,244 15
Vineyard in dryland FRUS 338 141 Grassland of wet clime PSSUH 16,919 18
Glacier GLACI 0 0 Ephemeral watercourse RAMBLA 156 2
Industry zone INDUSI 0 0 Rivers banks RIBERA 257 10
Lake LAGO 0 0 Bare rock ROCPT 0 0
Mosaic of annual crops with permanent
crops in dryland
MCAPES 16,392 60 Bare soil SUDES 47,995 61
Mosaic of annual crops with permanent
pasture in dryland
MCAPRS 6238 107 Peat bog TURBA 166 46
Mosaic of permanent irrigated crops MCPR 279 47 Urban zone-continuous URBC 0 0
Mosaic of permanent dryland crops MCPS 852 83 Urban zone-discontinuous URBDE 0 0
Mixed deciduous forest MFROND 10,710 34 Open urban infrastructure URBDL 0 0
Fig. 9. Sediment sources in the Ésera–Isábena watershed by sub-catchment (see Table 7 for a list of sub-catchments).
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Scrubland in sparse coniferous forest had a moderate SSY of
42 Mg ha1 year1, and bare soils (vegetal cover 15–50%) had a
SSY of 61 Mg ha1 year1. The other land cover categories, which
account for the largest fraction of the area, had lower SSY values
ranging between: 2 and 29 (Table 6). In general, the values ob-
tained were slightly higher than mean soil erosion rates reported
for various land uses in Europe, as corresponds to a mountain area
with high relief energy and long slope lengths. Thus, Kosmas and
colleagues (1997) reported mean soil erosion rates of 0.008–
1.43 Mg ha1 year1 in plot studies under diverse land use/land
cover conditions in France, Greece, Italy, Portugal, and Spain. Cer-
dán and associates (2006) reported mean rates of soil loss through
sheet and rill erosion of 0.05–31.62 Mg ha1 year1 for various
land uses in Mediterranean environments, with an overall mean
of 7.87 Mg ha1 year1; however, the estimated average erosion
rate was about 0.83 Mg ha1 year1 if extreme erosion rates on
bare soils and in vineyards were excluded.
A total of 23 sub-catchments in the Barasona catchment were
also analyzed, corresponding to the main rivers and tributaries
(Fig. 9; for more details see Table 7). The sub-catchments in the Ax-
ial Pyrenees had the lowest SY values, with an average of 7200
Mg year1 (r = ±6800 Mg year1). For sub-catchments in the Inner
Depression, where the badlands on Eocene marls are located, the
average SY was 30,900 Mg year1 (r = ±16,200 Mg year1), and
sub-catchments in the pre-Pyrenean sector had the highest SY
values (20,000–93,000 Mg year1; average = 46,450 Mg year1,
r = ±29,000 Mg year1); the largest extent of dryland crops was
located in this sector.
There was a strong relationship between SY and catchment
area, A, expressed as a logarithmic function (Fig. 10A). However,
the catchment size was not the only variable explaining differences
in sediment yield. The SSY, which relates the sediment yield (SY) to
the catchment area (A), revealed a more complex pattern. In gen-
eral the SSY is expected to decrease with increasing A, as the travel
time required for particles to reach the stream network increases,
as does the number of sediment sinks available in the landscape
(Parsons et al., 2006; de Vente et al., 2007). In our case a negative
relationship between SSY and A was found for catchments in the
Inner Depression and the pre-Pyrenees, but an almost constant
relationship was found for catchments in the Axial Pyrenees
(Fig. 10B). The reasons for this may include the greater importance
of channel erosion compared to hillslope erosion in the latter area,
which is characterized by high mountain relief (de Vente et al.,
2007). The Bacamorta sub-catchment (number 14) had the great-
est SSY value (14 Mg ha1 year1) and appeared as an outlier in
the SSY/A plots, as a result of the relative importance of badlands
in this catchment (15%). The remaining sub-catchments had SSY
values ranging from 1 Mg ha1 year1 (number 10, Urmella) to
7 Mg ha1 year1 (number 22, Pinares).
As sub-catchments are closed topographical units (except at the
outlets), it was possible to compute the SDR for each sub-catch-
ment. The SDR is a complex parameter that has been related to
the area of the watershed, topographical conditions, relief energy,
and rainfall (Gottschalk, 1964). A number of equations have been
developed using area, runoff, relief, length, and bifurcation ratio
as explanatory variables (Mitchell and Bubenzer, 1980; Wasson,
1994; Verstraeten et al., 2007). We found signiﬁcant relationships
between the SDR and A, expressed logarithmically (Fig. 10C and Ta-
ble 8). With the exception of the equation for the Axial Pyrenees,
the exponents of the exponential relationship were higher than
Table 7
Sub-catchments of the Ésera–Isábena watershed: Axial Pyrenees (codes 1–10); Inner Depression (codes 11–18); and pre-Pyrenees sector (codes 19–23).
Code Catchments Area (ha) Code Catchments Area (ha)
1 Llisat basin 219,408 13 Ésera River basin (intermediate sector) 1638,270
2 Ibones de Eriste basin 15,468 14 Bacamorta basin 312,768
3 Eriste River basin 371,156 15 Rialbo River basin 747,392
4 Ibones de Eriste basin 21,304 16 Gabás basin 274,980
5 Ibones de Batisielles/Perramó basin 53,328 17 Villacarlí basin 426,608
6 Estós River basin 445,696 18 Isábena River basin (headwater) 1601,940
7 Ésera River basin (headwater) 807,296 19 Isábena River basin (low sector) 1882,660
8 Vallibierna basin 351,164 20 Ribera basin 473,236
9 Peñascaro basin 323,748 21 San Marcial basin 1153,000
10 Urmella basin 287,516 22 Pinares basin 455,748
11 Viu basin 356,748 23 Ésera River basin (low sector) 2240,580
12 Barbaruéns basin 584,996
Fig. 10. Changes in the sediment delivery ratio throughout the Ésera–Isábena
watershed: sub-catchments in the Axial Pyrenees (triangles), the Inner Depression
(squares) and the pre-Pyrenean sector (circles).
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those reported in previous studies, demonstrating the high vari-
ability of the SDR/A relationship and differences among geograph-
ical areas.
The results showed clear differences among structural geomor-
phologic units, both in the range of SDR values and in the slope of
the SRD/A relationship. Sub-catchments in the Axial Pyrenees had
the lowest SDR values (6–14%), and the decrease in SDR with re-
spect to catchment area was the smallest (exponent = 0.1422).
Although this is a high mountain environment, there are many
intermediate sediment storages in the form of small depressions,
lakes, and perched ﬂat areas, in addition to a land cover mosaic
that favors sediment retention at the interface between patches;
this conﬁguration partly explains the low SDR values. However,
the drainage density in the Axial Pyrenees is the highest in the
study area (1.11 km km2) and the sub-catchments have very
steep slopes. This results in an overall good connectivity with the
stream network, resulting in a relatively small decrease in the
SDR within the catchment area.
The other two areas (the Inner Depression and the pre-Pyre-
nees) had higher average SDR values (7–22%) and showed a much
stronger relationship between SDR and A (exponents = 0.7762
and 0.6549, respectively). The higher average values of the SDR
in these two areas are attributable to erosive features that favor
concentrated runoff processes such as badland formation, resulting
in very high sediment delivery. In the pre-Pyrenees sector the role
of the badland areas as a sediment source is complemented by the
predominance of dryland cultivation ﬁelds, which are responsible
for delivering a large amount of sediment to the streams (Kosmas
et al., 1997; Molinillo et al., 1997; González-Hidalgo et al., 2007).
However, apart from the badland areas, the overall drainage den-
sity is lower in these two sectors (0.75 and 0.40 km km2, respec-
tively) than in the Axial Pyrenees, so the connectivity between
sediment sources and the stream network decreases faster with
increasing catchment areas.
4. Conclusions
In the present study sediment yield data derived from the
depositional history of the Barasona Reservoir (SSY = 3.50
Mg ha1 year1) using 3 years (May 2005–May 2008) of suspended
sediment monitoring at the Capella station at the outlet of the Isáb-
ena River were used to calibrate the spatially distributed soil ero-
sion and sediment delivery model, WATEM/SEDEM. It was
concluded that a comparatively simple model with only elemen-
tary process descriptions can be used to predict regional scale an-
nual sediment delivery from the hillslopes to the stream network
with good accuracy. A consequence of the scale-dependence of
model parameterization is that parameters have to be recalibrated
if the model is to be run on another grid size or in other regions. In
the present study WATEM/SEDEM was calibrated for a typical
mountain watershed. Model predictions of SY and SSY were in
good agreement with observed data. The NS and RRMSE statistics
for SY were 0.97 and 0.08, respectively. Calibration of the ktc
parameter for minimum (7) and maximum (23) transport capacity
was in agreement with previous results reported to be optimal for
watersheds of similar size and at the same spatial resolution,
although under completely different environmental conditions
(i.e., Verstraeten et al., 2007). The non-availability of spatially dis-
tributed data of soil erosion and sediment transport did not allow
for a full two dimensional calibration, so a lumped approach was
adopted by ﬁxing the ratio between the two sediment transport
parameters using literature values. This is a common compromise
between users of WATEM/SEDEM, but it has the effect of introduc-
ing model uncertainty in the results concerning the spatial distri-
bution of soil erosion and sedimentation.
Based on the model results, the long-term average sediment
yield in the Barasona Reservoir watershed is 0.56  106 Mg year1
for a relative sediment yield of 3.73 Mg ha1 year1. A large pro-
portion of the sediment comes from the lower part of the wa-
tershed (ﬁelds under dryland crops) and badlands on Eocene
marls in the middle part of the watershed (the Inner Depression).
The sediment budget showed that the Ésera sub-catchment con-
tributed approximately 70% of sediment yield to the reservoir. Esti-
mates of the SDR indicated that only a small proportion (10%) of
total sediment production reached the catchment outlet over the
period of the simulation (53 years).
The use of a spatially continuous cascading model allowed de-
tailed analysis of the relative contributions of different land uses
and the sub-catchments of the basin. The relationships between
gross sediment yield (SY; Mg year1), area-speciﬁc sediment yield
(SSY; Mg ha1 year1), and sediment delivery ratio (SDR), on the
one hand, to the catchment area (A), on the other, differed among
geomorphological units; this was attributable to differences in re-
lief, drainage density, and land cover mosaic.
Spatially lumped models provide reasonable predictions of sed-
iment yield but offer no insight into sediment sources. It is often
claimed that the main advantages of spatially distributed ap-
proaches such as that of WATEM/SEDEM are that the model can
serve as a decision-making tool for implementation of measures
to prevent the on-site and off-site effects of soil erosion, and to
asses the impacts of changes in land use or climate. However,
the full potential of WATEM/SEDEM can only be reached if there
is enough information to allow spatially distributed calibration of
the sediment transport parameters. This requires data on soil ero-
sion and deposition for different land uses within a catchment, and
these data are very seldom available to the managers. As such, WA-
TEM/SEDEM remains mainly as a researcher’s tool, until either the
problem of the scarcity of soil erosion data or the need for calibra-
tion of the transport parameters will be solved.
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Identiﬁcation of erosion areas on a regional scale can be very useful for environmental planning, and can help
reduce land degradation and sediment yield to streams and reservoirs. Remote sensing techniques were used
to determine erosion and erosion risk areas in a badlands landscape in the Ésera River catchment (Spanish
Pyrenees). The size, sparse vegetation cover, and high erosion level in the badlands, enabled good visual and
digital discrimination relative to other land covers and surfaces. The maximum likelihood algorithm was
used for obtaining a spectral distance map to the bare soil signature characteristic of badlands on marls. The
ROC (receiver operating characteristic) curve analysis was applied to this map for obtaining an optimum
classiﬁcation of the badlands. Two alternative classiﬁcation thresholds were set to determine erosion areas
and areas at risk of erosion. Two classiﬁcation performance statistics, the model's sensitivity and speciﬁcity,
were calculated as a means of expressing the uncertainty–omission and commission errors–associated to
both maps. Most erosion risk areas coincided with low vegetation cover surrounding the badland areas.
© 2008 Elsevier B.V. All rights reserved.
1. Introduction
Maps of active erosion areas and areas at risk of erosion are of great
potential use to environmental (governmental and private) agencies,
as they allow erosion prevention efforts to be concentrated in those
places where the beneﬁt will be highest. There is no single
straightforward method for assessing erosion, and erosion evaluation
is highly dependent on the spatial scale and the purpose of the
assessment (Warren, 2002). For limited spatial scales (less than
100 ha), ﬁeld surveys can provide an accurate means of analyzing
erosion damage (Herweg,1996). However, for focal area selection over
larger areas other approaches that integrate available spatial data
need to be applied. Studies on erosion undertaken at spatial scales
covering local to regional areas (Vrieling et al., 2006) have provided
both quantitative information (e.g., erosion rates) and qualitative
information (e.g., erosion risk areas).
Methods for evaluating erosion risk on catchment and regional
scales (10 to 10,000 km2) include the application of erosion models or
qualitative approximations using remote sensing and geographic
information (GIS) technologies. Merrit et al. (2003) have exhaustively
described current erosion models. However, in most cases erosion
models have been created for use at small scales, so their extrapola-
tion to larger scales (catchment or regional) is very complex and
sometimes leads to errors (Kirkby et al., 1996; Schoorl et al., 2000; Yair
and Raz-Yassif, 2004). The use of remote sensing and GIS techniques
has been shown to have potential for erosion assessment on regional
scales, including identiﬁcation of eroded surfaces, estimation of
factors that control erosion, investigation of soil and vegetation
characteristics, and monitoring the advance of erosion over time
(Muchoney and Haack, 1994; Lambin, 1996).
In most cases remote sensing techniques have been applied simply
to identify the characteristics (or the absence) of the vegetation cover,
largely because of limited visibility of the soil surface in humid and
sub-humid environments (Vrieling, 2006). Other studies have
demonstrated the usefulness of remote sensing techniques in
determining temporal and spatial erosion patterns (Pilesjo, 1992;
Rode and Frede, 1997; Metternicht and Fermont, 1998; Szabo et al.,
1998; Millward and Mersey, 1999; Reusing et al., 2000; Haboudane
et al., 2002; Metternicht and Gonzalez, 2005). Calculation of the
percentage of bare ground has also been used to estimate erosion risk
(e.g., De Jong, 1994; Paringit and Nadaoka, 2003). Other methodolo-
gies applied to inventories and monitoring of erosion processes
include band ratios (Pickup and Nelson, 1984; Frazier and Cheng,
1989), vegetation indices (Pickup and Chewings, 1988; Tripathy et al.,
1996), combinations of reﬂective and microwave data (Koopmans and
Forero, 1993; Singhroy, 1995; García-Meléndez et al., 1998; Metter-
nicht and Zinck, 1998; Singhroy et al., 1998), and combinations of
remote sensing data and other ancillary data (Floras and Sgouras,
1999; Mati et al., 2000; Giannetti et al., 2001; Shrimali et al., 2001;
Zinck et al., 2001; Haboudane et al., 2002; Ma et al., 2003; Symeonakis
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and Drake, 2004; Beguería, 2006a). No studies have explored the
application of the receiver operating characteristic (ROC) curve
analysis, which allows for selecting the optimum classiﬁcation map
based on the omission and commission errors, to the generation of an
erosion map.
Several studies have estimated erosion in the Spanish Pyrenees
using remote sensing at the regional (Beguería, 2005) and the
catchment scales (Fargas et al., 1997). These studies have shown that
the badland systems developed on Eocene marls constitute the main
sediment sources in the Pyrenees, with important consequences for
the silting of reservoirs (Valero-Garces et al., 1999). The term badlands
is used to describe areas of unconsolidated sediment or poorly
consolidated bedrock, with little or no vegetation. They are typically
associated with accelerated erosion and consequent unstable land-
scapes, so that their ﬁxation requires considerable effort. Badlands
develop in a wide range of climatic zones, but particularly in semiarid
areas. In sub-humid and humid regions the development of badlands
is linked to lithological and topographical factors (Regüés et al., 1995;
Morgan, 1997; Oostwoud-Wijdenes et al., 2000), and to climatic
conditions such as freeze–thaw cycles in winter, and wetting–
drying in spring–summer. In the Spanish Pyrenees, a combination of
favorable relief and climatic conditions is coupledwith highly erodible
marls outcrops, explaining the presence of badland systems with
intense soil erosion processes (Regüés et al., 1995; Gallart et al., 2002;
Nadal-Romero et al., 2007, 2008).
The objective of this studywas to test a method for identiﬁcation of
areas of severe erosion (badlands) and areas of erosion risk by means
of remote sensing classiﬁcation techniques. The method involved
several steps: i) application of a supervised classiﬁcation algorithm to
areas with active erosion features to obtain a map of the spectral
distance; ii) selection of a classiﬁcation threshold based on the ROC
curve and error statistics; and iii) assessment of the uncertainty
associated with the predictions. The study area corresponded to the
corridor of Eocenemarls in themiddle section of the Ésera River basin,
in the central Spanish Pyrenees.
2. Study area
The study area is located approximately 23 km north of the
Barasona reservoir, in the Spanish Pyrenees, and is an integrated
badlands landscape developed on Eocene marls orientated north−
southeast (Fig. 1) at 620 m to 2149 m (Fig. 2) altitude. The badlands
system is conformed by a group of typical hillside badlands developed
on sandy marls with clay soil, and is strongly eroded over convex
hillsideswith amoderately inclined slope. Runoff from this area enters
the Viu and Rialvo rivers in the catchment of the Ésera River, and the
Viyacarti River in the catchment of the Isábena River.
The climate is deﬁned as mountainous, humid, and cold, with
inﬂuences from the Atlantic Ocean and the Mediterranean Sea (García-
Ruiz et al., 1985). The average annual temperature is 11 °C, and the
average annual precipitation is approximately 876 mm (Fig. 3).
Precipitation is irregular throughout the year, with a maximum in
spring between 80 and 70 mm (April and May, respectively), and a
minimum in July−August when precipitation does not exceed 70 mm.
Fig. 1. Location of the study area: A, area of the Landsat scene; B, location of badland areas on marls (236 km2).
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The soils in the study area are chromic Vertisols with an A–B–C
proﬁle, an ochric surface horizon, and a C horizon which is typically
more than one meter deep. The original parent material is rich in
calcium carbonate, accumulated in the form of nodules in the B and C
horizons. A signiﬁcant feature is the formation of cracks arising from
shrinkage in the dry season, and these enable mixing of the upper
horizon. Under natural conditions, the soils are well protected by a
dense vegetation cover, although they suffer occasionally from piping
and gullying processes. Disturbance of the vegetation cover leads to
accelerated erosion rates and the exposure of the underlying grey
marls. These are highly erodiblematerials, and lead to the formation of
a badland morphology (Nadal-Romero et al., 2007, 2008).
3. Data and methods
3.1. Data selection and preparation
In this study Landsat data (spatial resolution 30m) from August 1st
2006 were used because of the lower frequency of cloud cover in this
month (Fig. 1A). The image was geometrically corrected using control
points and the algorithm developed by Pala and Pons (1996)
implemented in the Miramon software, which accounts for topo-
graphic distortion by incorporation of a digital terrain model (DTM).
The atmospheric effect on the electromagnetic signal was
corrected using the radiative transfer code 6S (Vermote et al., 1997).
Illumination conditions were corrected to compensate for differences
caused by the irregularity of the terrain. The anisotropic reﬂectance
model was used as this is more robust than Lambert's reﬂectance
model (Riaño et al., 2003). A more detailed description of the process
of radiometric and geometric image correction is provided by Vicente-
Serrano et al. (2008). Any areas affected by clouds in the corrected
images were eliminated through visual recognition.
3.2. Classiﬁcation procedure
3.2.1. Deﬁnition of the thematic classes and training sample
An important objective was to deﬁne areas of the Landsat scene
representing thematic classes with maximum spectral heterogeneity
present in the scene. Although the main objective of the study
was identiﬁcation of active erosion and erosion risk areas, for the
classiﬁcation algorithm it was necessary to establish a priori classes
that adequately represented the variability of land cover types present
in the area. This is because the algorithm of maximum likelihood
considers not only the average characteristics of the spectral signature
of each class, but also the covariance among classes, allowing for a
more precise discrimination.
Aerial orthophotos (SIGPAC, 2003) were used in the establishment
of thematic classes in the scene, and also in the selection of training
areas for each thematic class. A stratiﬁed random sampling scheme
was then used to obtain the training sample, consisting in sampling
randomly a given number of points of each class, taken from the
Fig. 3. Thornthwaite diagram in Campo, Huesca: T, monthly average temperature (°C); P, monthly average precipitation (mm); ET, potential evapotranspiration (mm); WS, hydric
balance (mm; P-ET).
Fig. 2. Digital terrain model (DTM) of the study area.
Table 1
Confusion matrix: Y1, belonging to class Y; Y0, not belonging to class Y
Observed
Y1 Y0
Predicted Y′1 a b
Y′0 c d
Values a and d are the true positives and true negatives, respectively, and b and c are
the false positives (type I error) and false negatives (type II error), respectively.
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previously deﬁned training areas. A spectral signature and a matrix of
contingency, generated using Erdas 8.7 software, were used to
determine the degree of discrimination among classes.
3.2.2. Image classiﬁcation and validation
Image classiﬁcation was based on the method of supervised
maximum likelihood from the set of thematic classes. The discrimi-
natory capacity of the classiﬁcation model was determined from a
confusion matrix over the training sample. After verifying the
adjustment of training samples, a spectral distance map was obtained
for the badlands class. This map represents the distance between the
spectral signature of each pixel and that of the badland class. From the
spectral distance map, maps of active erosion (badlands) and erosion
risk areas were prepared by setting a classiﬁcation threshold.
For construction of the ROC curve (see below), and also for
validating the ﬁnal classiﬁcation, an independent validation sample of
150 randomly distributed points were visually classiﬁed using aerial
orthophotos (SIGPAC, 2003). Despite stratiﬁed random sampling is the
most common choice for obtaining a training sample in image
analysis, a completely random sampling over the whole population is
needed for obtaining a reliable estimation of the proportion of each
thematic class in the dataset, on which the ROC curve methodology is
based.
Determination of the classiﬁcation threshold for the construction
of maps of active erosion and erosion risk areas was based on the ROC
curve, a method coming from the signal processing theory and
adapted to environmental applications afterwards (e.g. Beguería,
2006a). The ROC curve is constructed by calculating, for each possible










where a and d, respectively, are the true positives and true negatives,
and b and c the false positives and false negatives, respectively
(Table 1). The sensitivity of the model is the proportion of positive
pixels correctly predicted, or the probability that a pixel belonging to a
particular class is correctly predicted. The speciﬁcity of the model is
the proportion of negative pixels correctly predicted, or the prob-
ability that a pixel not belonging to a particular class is correctly
predicted. Thus, models with high sensitivity are characterized by
ability to correctly predict positive pixels or pixels belonging to the
class of interest, whereasmodels with high speciﬁcity are those able to
correctly predict negative pixels or pixels not belonging to the class of
interest. High sensitivity is usually associated with poor speciﬁcity,
evident as an overestimate of the areas belonging to the class of
interest. The sensitivity and speciﬁcity statistics provide information
on the uncertainty level of the classiﬁcation. Speciﬁcally, the values
Fig. 4. Spectral signature for each of the thematic classes. The vertical bars indicate the standard deviation with respect to the average reﬂectivity.
Table 2
Contingency matrix of the classiﬁcation algorithm, applied to the training sample (proportion of the class sample)
Observed categories Badlands Conifers forest Deciduous forest Grassland Scrubland Total (pixels)
Predicted categories Badlands 0.99 0 0 0 0.01 832
Conifers forest 0 0.94 0.01 0 0 1098
Deciduous forest 0 0.04 0.95 0 0.02 308
Grassland 0 0 0 0.99 0 300
Scrubland 0.01 0.02 0.04 0.01 0.97 1151
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(1—sensitivity) and (1—speciﬁcity) represent the probabilities of
committing an error of omission (type II error, or false negative) and
an error of commission (type I error, or false positive), respectively




a + b + c + d
; ð3Þ
are biased estimates that depend on the proportion of pixels actually
belonging to each class, and therefore should not be used for
comparison between different case studies (see Beguería, 2006b).
An optimum classiﬁcation model would be one with a highest
possible value of both sensitivity and speciﬁcity, minimizing omission
and commission errors at the same time. Since this ideal situation is
usually not the case there is a need to make a compromise, and the
ROC curve is the optimum tool to make such a choice (Deleo, 1993;
Fawcett, 2006). The ROC curve method provides a way to select an
optimal model and to discard suboptimal ones independently from
the class distribution, based on the uncertainty associated with a
speciﬁc classiﬁcation threshold. The sensitivity and speciﬁcity pair
allows the practitioner to balance the risk associated to both types of
errors–omission and commission–for a given classiﬁcation threshold,
and thus choosing the most appropriate model for a given application.
In this case, for identiﬁcation of the active erosion areas (badlands) a
classiﬁcation threshold was set as the spectral distance for which the
sensitivity of the model was 0.9, corresponding to a 10% probability of
an omission error. For identiﬁcation of erosion risk areas a classiﬁca-
tion threshold was set as the spectral distance for which the omission
and commission errors were approximately equal (about 25%). These
values were chosen arbitrarily as an example, and other values could
be equally valid. What is important is that the ROC curve analysis can
be used to explicitly estimate the omission and commission errors
associated to the classiﬁcation model, thus allowing choosing the
classiﬁcation threshold according to the risks associated to both errors.
3.3. Topographic characterization of the badlands and erosion risk areas
The topographic characteristics (slope gradient and aspect, derived
from the DTM) of the areas classiﬁed as badlands and erosion risk
areas were analyzed and compared to those of the whole study area.
4. Results
4.1. Selection of classes and training areas
The deﬁnition of thematic classes and selection of training areas
were based on visual analysis of aerial orthophotos (SIGPAC, 2003).
Land cover variability of the study area comprised ﬁve classes: erosion
active areas (badlands), scrubland, grassland, conifers, and deciduous
forest. The training sample was used to obtain spectral signatures for
each thematic class (Fig. 4). The badlands–the class of interest to this
study–were characterized by high brightness values for all bands,
especially for the three visible bands, and had greater spectral
variability.
Discrimination between the spectral signatures was good with the
exception of band 5 (SWIR), where the values for average reﬂectivity
of badlands, scrubland, and grassland were very similar. Because of
the response of Landsat band 5 to variation in soil moisture and
vegetation biomass (Chuvieco, 1996), it is likely that in August 2006
the badlands and scrubland, and to a smaller degree the grassland, had
similar moisture conditions. In the badland areas of the sub-humid
climate zone, the lack or sparseness of vegetation is because of
difﬁculties in vegetation colonization of the very unstable hillsides,
which occurs because of the dynamic geomorphology of the area
during most of the year (Solé et al., 1997). In the central Pyrenees the
distribution of scrub is very diffuse, as a consequence of spatial
differences in the rates of vegetation succession over recent decades
(Vicente-Serrano, 2006). Colonization of bare soil areas is slower,
resulting in scrub areas with low vegetation cover (Pueyo and
Begueria, 2007). Vegetation cover has been stable in the central
Pyrenees between 1990 and 2000, with only 0.9% of the area in the
process of scrub colonization.
The contingency matrix obtained for the training sample, using the
maximum likelihood classiﬁcation algorithm, showed that all classes
had a 90% success value (Table 2). In the case of the badlands therewas
a confusion level of 1% in the scrubland class, conﬁrming the uncer-
tainty associated with transition areas.
Fig. 5. Land covermap based on supervised classiﬁcation using themaximum likelihood
method and the maximum probability classiﬁcation rule.
Table 3
Confusion matrix between categories (proportion and total number of pixels), omission error and commission errors, sensitivity and speciﬁcity
Observed categories Badlands Conifers forest Deciduous forest Grassland Scrubland Total (pixels) Commission error (%) Speciﬁcity
Predicted categories Badlands 0.87 0.00 0.00 0.02 0.05 70 22.86 0.771
Conifers forest 0.00 0.75 0.05 0.00 0.00 16 25.00 0.750
Deciduous forest 0.00 0.25 0.82 0.00 0.00 64 6.25 0.938
Grassland 0.03 0.00 0.00 0.86 0.11 132 25.76 0.742
Scrubland 0.10 0.00 0.12 0.12 0.84 264 10.98 0.890
Total 18.17 0.818
Omission error (%) 12.90 25.00 17.81 14.04 16.37 17.22
Sensitivity 0.871 0.750 0.822 0.860 0.836 0.823
This table refers to the independent validation sample.
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4.2. Thematic classiﬁcation
A land cover map was obtained from the classiﬁcation algorithm
by applying the maximum probability rule (Fig. 5), and validation
using the independent validation sample showed a global reliability of
81.83%. The grassland class was the worst discriminated, with an
omission error of 14.04% (sensitivity=0.860 and speciﬁcity=0.742)
(Table 3), whereas deciduous forest was the best discriminated, with a
commission error of only 6.25%. The classiﬁcation model had a prob-
ability of omission error of 12.90% with respect to the badlands class
(sensitivity=0.871), and a commission error of 22.86% (speciﬁcity=
0.771). Most commission errors were due to the misclassiﬁcation of
scrub areas.
The area occupied by each class was: badlands 19 km2, coniferous
forest 65 km2, deciduous forest 21 km2, grassland 32 km2, and
scrubland 99 km2. It was also evident that the areas occupied by scrub
and grass bordered areas classiﬁed as badlands (Fig. 6). This spatial
distribution suggests that there is a progressive transition between
eroded areas and forest.
4.3. Maps of Badlands and erosion risk areas
Once the image classiﬁcation procedure had been validated,
identiﬁcation of badlands and risk erosion areas was performed by
using only the spectral distance map generated in the initial
classiﬁcation, showing the badlands class (Fig. 7). The map of spectral
distance is an intermediate requirement in the process of supervised
classiﬁcation, and is used to assign each pixel to the class of greatest
similarity (smaller spectral distance). However, as the main focus of
this study was on a single class, a more precise result was obtained
using the map of spectral distance in conjunction with a user-
determined classiﬁcation threshold. The spectral distance as deter-
mined by the maximum likelihood method has the advantage of not
using the linear or Euclidean distance between the centers of the
spectral signatures, but to be based on the variance/covariance matrix
among all spectral signatures, thus resulting in a much more precise
distance statistic.
The ROC curve for the badlands had a medium-to-high discrimina-
tion capacity (Fig. 8). The ROC curve shows the values of sensitivity
and speciﬁcity associated with different possible values for the
classiﬁcation threshold. Determination of the classiﬁcation threshold
requires a compromise between sensitivity and speciﬁcity, as it is
impossible to maximize both at the same time. Thus, a high sensitive
classiﬁcation threshold (i.e., one yielding a very low omission error)
will be associated with moderate speciﬁcity values, and results in an
overestimate of the area belonging to the badlands class. The opposite
result would be obtained by setting a high speciﬁc threshold.
We selected a model with a high speciﬁcity (0.900) to minimize
commission errors (false positives). This is a common approach in
statistical analysis, equivalent to selection of a conﬁdence level of
Fig. 6. Detail of the transition areas between badlands and forest (conifers and deciduous forest).
Fig. 7. Spectral distance map (UD: digital units) of the badlands class in relation to other
classes.
Fig. 8. ROC curve for classiﬁcation of the active erosion areas (badlands). The central
segmented line represents a model without predictive capacity. Therefore, the further
the ROC curve from the central line the greater is the discriminatory capacity of the
model. U1 and U2 indicate the classiﬁcation thresholds selected for assessment of active
erosion and erosion risk areas, respectively.
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α=0.1. For the spatial delimitation of erosion risk areas a classiﬁcation
threshold value was chosen that resulted in approximately equal
values for sensitivity and speciﬁcity (0.750 and 0.710, respectively).
The application of both classiﬁcation thresholds to the map of
spectral distance for the badlands class allowed producing maps for
the active erosion and risk erosion areas (Fig. 9), with surface areas of
these classes of 17 km2 and 49 km2, respectively. The surface area of
active erosion for the badlands class was the same as that from the
land cover map generated previously. Visual comparison of the maps
showed that the erosion risk areas corresponded to the scrubland
class (and in some cases the grassland and conifer classes) bordering
the badlands areas. These areas had spectral characteristics inter-
mediate between badlands and scrubland, indicating either a mixture
of the classes within the pixel or an intermediate level of degradation.
Both possibilities are consistent with classiﬁcation of the above classes
as erosion risk areas.
The DTMmorphological analysis showed a predominance of north
(33%) and south (45%) orientations over the study area (Fig. 10A). The
badland areas occurred predominantly on hillsides oriented to the
north (44%), whereas the erosion risk areas had a distribution similar
to the total study area (Fig. 10, C and B). The markedly different
distribution of badlands relative to other classes in the study area
suggests that different erosion processes are active in opposing
hillside orientations. The aspect angle is a determining factor in the
dynamics, intensity, and effectiveness of weathering processes in
badland areas developing in mountainous sub-humid regions (Nadal-
Romero et al., 2007). This is a consequence of regolith weathering
dynamics arising from climatic factors (particularly freeze–thaw pro-
cesses involving cryoclastism, cryosuction, and ice growth) on north-
orientated hillsides, whereas on south-orientated hillsides the most
effective weathering process is thermoclastism, which is related to
high daily temperature variations (Nadal-Romero et al., 2006). Conﬁr-
mation of this effect would suggest that areas at risk with a north
orientation should be a focus for erosion risk mitigation efforts.
The frequency distribution of the slope in each class was also
analyzed (Fig. 11), but there were no signiﬁcant differences among the
badlands, erosion risk areas, and the total study area.
5. Conclusions
This study has demonstrated the utility of remote sensing data in
basic and applied geomorphological research, both at watershed and
regional scales (study areas between 10 and 10,000 km2). The use of a
supervised classiﬁcation method based on the maximum likelihood
algorithm plus the ROC curve analysis for choosing the most ap-
propriate classiﬁcation threshold enabled reliable mapping of areas
with active erosion. Selection of training areas using aerial orthopho-
tos (SIGPAC, 2003) enabled identiﬁcation of areas in each of the
designated classes, based on maximum variability among spectral
signatures. The use of an independent set of randomly selected pixels
allowed for validating the classiﬁcation model, which was very good
(82% overall accuracy).
The ROC curve analysis provided a way to select an optimal model
based on the uncertainty associated with a speciﬁc classiﬁcation
threshold, as described by the sensitivity and speciﬁcity pair. It was
found that 7% of the surface area was affected by active erosion
processes that resulted in a typical badlands morphology, and 21% of
the surface area was classiﬁed as at risk of erosion. This suggests that
Fig. 9. Active erosion (badlands) and erosion risk maps, obtained from the spectral
distance map and the classiﬁcation threshold.
Fig. 10. Aspect distribution of badland and erosion risk areas: A, total area; B, badlands area; C, erosion risk area.
Fig. 11. Frequency histogram of hillside slope: A, total area; B, badland areas; C, risk
erosion areas.
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there was a high degree of uncertainty in the spectral signatures of
pixels separating badlands from other areas. These are erosion risk
areas, either through intensiﬁcation of erosion processes or because of
head erosion in headwaters in the adjacent badlands. The erosion risk
areas bordering the badlands coincided with transition zones from
badlands to forest, where the soil was poorly covered by vegetation
(10−50% cover). These aremarginal areas with slopes greater than 15%,
where the establishment of vegetation is very difﬁcult.
Finally, the DTM was found to be a useful primary tool for
morphological exploration of active erosion areas and erosion risk
areas. In the study area, asymmetry in the development of badland
areas was deduced from the orientation, with more development of
badlands on shady hillsides because of weathering. In contrast,
hillside slope did not appear to have a signiﬁcant effect on badlands
formation in the study area.
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ABSTRACT: The temporal evolution of vegetation activity on various land cover classes in the Spanish Pyrenees was analyzed. 
Two time series of the normalized difference vegetation index (NDVI) were used, corresponding to March (early spring) and 
August (the end of summer). The series were generated from Landsat TM and Landsat ETM+ images for the period 1984–2007. 
An increase in the NDVI in March was found for vegetated areas, and the opposite trend was found in both March and August 
for degraded areas (badlands and erosion risk areas). The rise in minimum temperature and the time variation of the cloud cover 
during the study period appears to be the most important factors explaining increased NDVI in the vegetated areas. In degraded 
areas, no climatic or topographic variable was associated with the negative NDVI trend, which may be related to erosion processes 
taking place in these regions. Copyright © 2010 John Wiley & Sons, Ltd.
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Introduction
Maps of active erosion areas and areas at risk of erosion are 
of great potential use to environmental agencies (governmen-
tal and private), as such maps allow erosion prevention efforts 
to be concentrated in places where the benefi t will be greatest. 
There is no single straightforward method for assessing erosion, 
as erosion is highly dependent on the spatial scale and the 
purpose of the assessment (Warren, 2002). On a limited 
spatial scale (less than 100 ha), fi eld surveys can provide an 
accurate means of analyzing erosion damage. However, 
approaches that integrate available spatial data need to be 
applied to focal area selection over larger surfaces. Studies of 
erosion at spatial scales covering local to regional areas have 
provided both quantitative (e.g. erosion rates) and qualitative 
(e.g. erosion risk areas; Vrieling et al., 2006) information.
Methods for evaluating erosion risk at catchment and 
regional scales (10–10 000 km2) include the application of 
erosion models, or qualitative approximations using remote 
sensing and geographic information system (GIS) technolo-
gies. Merrit et al. (2003) provided extensive descriptions of 
current erosion models. However, in most cases such models 
have been created for use at small scales, and extrapolation 
to larger scales (catchment and regional) is very complex and 
occasionally leads to errors (Kirkby et al., 1996). Remote 
sensing and GIS techniques have been shown to be of poten-
tial use in erosion assessment at regional scales, including the 
identifi cation of eroded surfaces, estimation of factors that 
control erosion, monitoring the advance of erosion over time, 
and investigating vegetation characteristics and dynamics 
(Muchoney and Haack, 1994; Lambin, 1996).
Vegetation dynamics play an important role in assessment 
of environmental processes because of the strong relationships 
between the biosphere and global parameters including atmo-
spheric carbon dioxide (CO2) concentration (Braswell et al., 
1997; Zeng et al., 1999), the infl uence of vegetation on the 
hydrological cycle at local scales (Beguería et al., 2003; 
Serrano-Muela et al., 2008), landscape structure and diversity 
(Kammerbauer and Ardon 1999; Olsson et al., 2000), and 
erosion and sediment transport (García-Ruiz et al., 1995).
Various studies have identifi ed changes in vegetation 
dynamics at continental (Slayback et al., 2003; Delbart et al., 
2006), regional, and local scales (Andreu et al., 2007; 
Martínez-Villalta et al., 2008) in recent decades. Most changes 
have been caused by human activity, particularly deforesta-
tion (Achard et al., 2002; DeFries et al., 2002) and forest fi res 
(Giglio et al., 2006; Riaño et al., 2007), but land marginaliza-
tion and rural abandonment have contributed to natural re-
vegetation processes in some regions (Sluiter and de Jong, 
2007). However, numerous reports have found a general 
increase in vegetation activity in various ecosystems of 
the world (Myneni et al., 1998; Kawabata et al., 2001; 
Lucht et al., 2002), suggesting that the principal causes of 
changes in vegetation dynamics are variations in precipitation 
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and/or temperature (Peñuelas and Filellas, 2001; Nemani et 
al., 2003; Delbart et al., 2008).
Regional and local factors affecting vegetation dynamics 
must be considered in addition to the infl uence of climate. 
Spatial differences in the rate of vegetation change have been 
shown to be dependent on topographical conditions (Florinsky 
and Kuryakova, 1996; Pueyo and Beguería, 2007), soil type 
(Farrar et al., 1994), human management, land use (Stohlgren 
et al., 1998), and geomorphological processes including soil 
erosion.
Changes in vegetation in the Mediterranean region have 
followed very different patterns. In general, vegetation growth 
tends to be favored by increased temperature in areas where 
water is not a limiting factor (Andreu et al., 2007; Martínez-
Villalta et al., 2008). Declines in forest activity and growth in 
other regions have been related to recent climatic trends 
(Maselli, 2004; Sarris et al., 2007). In mountainous areas of 
the Mediterranean basin the pattern is very complex as a 
consequence of the diversity of land uses and the interaction 
of environmental and microclimatic factors (MacDonald et al., 
2000; Sluiter and De Jong, 2007). Studies in the Spanish 
Pyrenees (Vicente-Serrano et al., 2004; Vicente-Serrano et al., 
2006a, 2006b; Lasanta and Vicente-Serrano, 2007) have 
investigated spatial and temporal variations in vegetation 
cover at regional and local scales to (i) assess changes in the 
vegetal cover in the last 50 years; (ii) detect trends in the global 
vegetation biomass; (iii) explore changes in leaf activity in 
forest regions; (iv) detect the climate drivers (temperature and 
precipitation) and spatial patterns of aridity; and, (v) to deter-
mine the effects of human land uses.
All previous studies have focused on well-vegetated areas, 
and very few reports have analyzed spatial and temporal 
variations in vegetation cover on active erosion areas and 
erosion risk areas, where vegetation is sparse. Badlands are 
usually defi ned as intensely dissected natural landscapes 
where vegetation is scanty or absent (Gallart et al., 2002). 
Alatorre and Beguería (2009) identifi ed active erosion and 
erosion risk areas in a badlands landscape of the Spanish 
Pyrenees using remote sensing techniques. The presence of 
bare soil surfaces and the large size of badlands enabled good 
discrimination using remote sensing data. However, the 
erosion risk areas surrounding badlands, coinciding with the 
transition zone from badlands to scrubland or forest, were 
characterized by poor vegetation cover (10–50%). Badlands 
in subhumid mountain areas are subject to greater denudation 
rates and more active dynamics compared with similar land-
scapes in arid or semi-arid areas (Gallart et al., 2002; Regüés 
and Gallart, 2004). For this reason, the analysis of vegetation 
dynamics on active erosion and erosion risk areas is very 
relevant to the design of measures for the mitigation and 
remediation of soil erosion and sediment transfer.
The objectives of this study were (i) to obtain time series of 
vegetation activity during two contrasting periods of the 
growth cycle (early spring and the end of summer) for various 
land cover classes, including both well-vegetated and 
degraded areas; (ii) to determine the extent by which climate 
controls vegetation activity in the various land cover classes, 
and to defi ne temporal trends; and, (iii) to analyze the spatial 
distribution of trends in vegetation activity on erosion risk 
areas, as indicators of recovery and degradation, and to quan-
tify the effects of various topographical factors on such trends.
Study Area
The study area, located at 620–1754 m altitude approximately 
23 km north of the Barasona Reservoir (Spanish Pyrenees), is 
an integrated badlands landscape orientated northwest–south-
east and developed on Eocene marls (Figures 1A and 1B). A 
land cover map based on the supervised maximum likelihood 
method (Alatorre and Beguería, 2009) showed that the study 
area is occupied by fi ve principal land cover categories: bad-
lands, 19 km2 (8·0%); coniferous forest, 65 km2 (28·0%); 
deciduous forest, 21 km2 (9·0%); grassland, 32 km2 (13·0%); 
and scrubland, 99 km2 (42·0%). The spatial distribution of 
land cover showed that the areas occupied by scrub and the 
grass border areas could be classifi ed as badlands (Figure 1C). 
This spatial distribution suggested that a progressive transition 
between eroded areas and forest (Figure 1C). In the same 
study, a map of the active erosion (badlands) and erosion risk 
areas was obtained, with the surface areas of these classes 
comprising 17 km2 and 49 km2, respectively (Figure 1D). The 
surface area of the active erosion region was the same as that 
obtained from a land cover map generated using the super-
vised maximum likelihood method. The badlands system 
comprises a group of typical hillside badlands developed on 
sandy marls with clay soil, and is strongly eroded over convex 
hillsides with moderately inclined slopes. Visual comparison 
of maps showed that the erosion risk areas corresponded 
principally to the scrubland class (and in some cases the 
grassland and coniferous forest classes) bordering the badland 
areas. These areas had spectral characteristics intermediate 
between badlands and scrubland, indicating either a mixture 
of classes within a pixel or an intermediate level of degrada-
tion (Alatorre and Beguería, 2009).
The soils in the study area are chromic vertisols with an 
A–B–C profi le, an ochric surface horizon, and a C horizon that 
is typically greater than 1 m in depth. The original parent 
material is rich in calcium carbonate, which has accumulated 
in the form of nodules in the B and C horizons. A signifi cant 
feature is the formation of cracks arising from shrinkage in the 
dry season, and these enable mixing of the upper horizon. 
Under natural conditions the soils are well protected by dense 
vegetation cover, although they are occasionally subject to 
piping and gullying processes. Disturbance of vegetation 
cover leads to accelerated erosion and exposure of the under-
lying gray marls, which are highly erodible, and this in turn 
leads to formation of a badland morphology (Nadal-Romero 
et al., 2007, 2008).
The climate is defi ned as mountainous, humid and cold, 
with infl uences from the Atlantic Ocean and the Mediterranean 
Sea (García-Ruiz et al., 1985). The average annual tempera-
ture is 11°C and the average annual precipitation is approxi-
mately 876 mm. Precipitation is irregular throughout the year, 
with a maximum in spring between 180 (April) and 160 mm 
(May), and a minimum in July–August, when precipitation 
does not exceed 100 mm. Topography and altitude explain 
the high rainfall and low temperature of the area. Above 
1700 m precipitation in excess of 2000 mm yr−1 is commonly 
recorded; periods without rain are rare and very short, result-
ing in correspondingly brief periods of water defi cit. A large 
proportion of precipitation falls as snow, which persists for 
several months, as the 0°C isotherm is located at 1650 m 
above sea level (a.s.l.).
Data and Methods
Data selection and preparation
A database of Landsat TM and Landsat ETM+ images for the 
period 1984–2007 was used. The database comprised 28 
images, 16 of which were from a summer time series and 12 
from a spring time series. The two time series were used to 
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Figure 1. (A) Location of the study area: (i) subset area indicates the location of badland areas on marls (236 km2); (ii) the gray (orange) zone 
indicates the area of the Landsat scene; (iii) the black squares indicate the location of meteorological observatories of the National Agency of 
Meteorology: Eriste Central [9840, 1100 m above sea level (a.s.l)]; Sesue Central (9841, 930 m a.s.l); and Serraduy (9853, 775 m a.s.l). (B) Digital 
terrain model (DTM) map. (C) Land cover map based on supervised classifi cation using the maximum likelihood method and the maximum prob-
ability classifi cation rule (Alatorre and Beguería, 2009). (D) Erosion risk map (Alatorre and Beguería, 2009). (E) Slope map. (F) Potential solar 
radiation map. This fi gure is available in colour online at www.interscience.wiley.com/journal/espl
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identify possible differences in vegetation dynamics as a func-
tion of seasonal differences in vegetation activity, and to assess 
with more robustness any spatial and temporal patterns in 
vegetation activity. Table I shows the dates of the images used 
in each time series. The database was processed using a pro-
cedure that included calibration and cross-calibration of the 
images, atmospheric correction using a radiative transfer 
model (6S) that included external atmospheric information, a 
non-Lambertian topographic correction to avoid errors caused 
by differences in illumination conditions, and a relative nor-
malization between dates using an automatic procedure (Du 
et al., 2002). The procedure allowed accurate measurements 
of physical surface refl ectance units to be obtained. The cor-
rection applied to the images guaranteed the temporal homo-
geneity of the dataset, the absence of artifi cial noise caused 
by sensor degradation and atmospheric conditions, and spatial 
comparability among different areas, given the accurate topo-
graphic normalization applied. Details of the correction pro-
cedure applied to the images, and a complete description of 
the dataset and its validation have been described by Vicente-
Serrano et al. (2008).
Time series of the normalized difference vegetation index 
(NDVI) were obtained from the original Landsat TM and 
Landsat ETM+ images, for the purpose of monitoring vegeta-
tion activity. The NDVI was computed as (Rouse et al., 1974):








where ρIR  is the refl ectivity in the near-infrared region of the 
electromagnetic spectrum and ρR is the refl ectivity in the red 
region. The NDVI is a measure of the photosynthetic capacity 
of the canopy (Ruimy et al., 1994) and the stomatal resistance 
with respect to water vapor transference (Tucker and Sellers, 
1986). However, several studies have demonstrated a strong 
relationship of the NDVI to the fraction of photosynthetically 
active radiation, the vegetation biomass, the green cover, and 
the leaf area index (e.g. Tucker, 1979; Tucker et al., 1981; 
Sellers, 1985). Hence, high NDVI values are indicative of high 
vegetation activity.
A land cover map comprising the major vegetation types in 
the study area was also used (Figure 1B), as well as a map of 
active erosion areas (badlands) and areas at erosion risk 
(Figure 1C) (Alatorre and Beguería, 2009).
To analyze climate effects on the vegetation activity we used 
a database consisting of three daily rainfall series from the 
National Agency of Meteorology, comprising data since January 
1984 (Figure 1A). To guarantee the quality of the dataset the 
series were checked using a quality control process that identi-
fi ed anomalous records and analyzed the homogeneity of each 
series (for more details see Vicente-Serrano et al., 2009). Cloud 
cover data was obtained from the CRU TS3.0 dataset (CRU, 
2008). Daily temperature data were obtained for the same 
period from the Serraduy station (Figure 1A), and these were 
also checked for possible temporal inhomogeneities. The time 
series of precipitation totals and maximum/minimum tempera-
ture averages were computed from the original daily series by 
aggregating the original daily values over the period immedi-
ately before the images were taken. Thus, climatological series 
were computed for the following time periods prior to the date 
of the image: 15 days, 30 days, three months (January, February 
and March for the March images; June, July and August for the 
August images) and six months (October to March, and March 
to August, respectively).
A number of topographical variables were also analyzed to 
assess their effects on vegetation activity. This involved use of 
a digital terrain model (DTM) with a spatial resolution of 20 m 
to derive the slope gradient (in m m−1), as some studies have 
shown that this can be a major factor explaining rates of veg-
etation recovery (Pueyo and Beguería 2007; Wittenberg et al., 
2007). We also derived a model of the potential annual solar 
radiation (in MJ m−2 day−1) to assess topographic control of the 
energy balance, using an algorithm based on the topographi-
cal exposure to the solar beams including the effect of terrain 
complexity (shadowing and refl ection) and the daily solar 
position (Pons and Ninyerola, 2008).
Role of climatic factors and time trends on the 
temporal variation of the NDVI
The existence of statistically signifi cant time trends of NDVI has 
been used to detect processes of vegetation activity increase or 
decrease. However the vegetation activity (and hence the 
NDVI) is affected by a number of natural factors, mostly cli-
matic, that also experience time variation. Therefore, when 
analyzing time series of NDVI it is important to account for the 
variance explained by those factors, in order to isolate the NDVI 
trends attributable to vegetation dynamics. Statistical tests based 
on the dependent variable alone such as the Man–Kendall’s 
trend detection time series of the NDVI do not identify the 
driving factors involved. As a consequence it is diffi cult to 
determine the existence of trends apart from those driving 
factors. Therefore, in order to determine the existence of tem-
poral trends in the time series of mean NDVI values for each 
land cover class in March and August we performed a multivari-
ate regression analysis against time (the year of acquisition of 
the images) and a set of climatic and astronomical covariates.
As a preliminary step we undertook a correlation analysis 
to determine the most appropriate time span for the climato-
logic time series. For both the March and August images we 
found that the climatological series computed for the three 
months prior to the images had the greatest correlation with 
the NDVI. Therefore, we used the time series of cumulative 
precipitation, average cloud cover and average maximum and 
minimum temperature during the three months before the 
acquisition date as covariates in the regression analysis.
As the acquisition date of the images did not coincide 
among years, which could have affected the NDVI (especially 
in March, which is very close to the start of the growing 
period), we also introduced the Julian day of the image as a 
Table I. Dates for the Landsat 5 TM and 7 ETM+ images used in the 
study
March August
Acquisition date Sensor Acquisition date Sensor
03/11/1989 TM 08/20/1984 TM
03/30/1990 TM 08/07/1985 TM
03/06/1993 TM 08/13/1987 TM
03/09/1994 TM 08/02/1989 TM
03/28/1995 TM 08/24/1991 TM
03/17/1997 TM 08/10/1992 TM
03/20/1998 TM 08/29/1993 TM
03/23/1999 TM 08/03/1995 TM
03/17/2000 ETM+ 08/24/1997 TM
03/10/2003 ETM+ 08/14/1999 TM
03/07/2005 TM 08/08/2000 ETM+
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covariate. To check for temporal trends in the NDVI values 
that were not explained by variability of the climatic factors 
and the acquisition date of the images, we also incorporated 
the year of acquisition of the image as a covariate. It must be 
noted that, by including as covariates some of the natural 
factors that control vegetation activity (and hence the NDVI), 
the analysis was able to determine much more precisely the 
existence of temporal trends in the annual time series of NDVI.
We used a backward stepwise procedure based on the 
Akaike’s information criterion (AIC) statistic, as implemented in 
the function stepAIC in the MASS library of the R package for 
statistical analysis (Venables and Ripley, 2002). This function 
allowed only the signifi cant explanatory variables for the time 
evolution of the NDVI for the various land cover classes to be 
retained, and the variables not contributing to explaining the 
observed NDVI values to be rejected. The analysis of the results 
was based (i) on the goodness-of-fi t and statistical signifi cance 
of the regressions, (ii) the explanatory variables selected, and 
(iii) the beta (standardized) regression coeffi cients to rank the 
variables according to their relative importance in explaining 
the NDVI. The existence of temporal trends in the observed 
NDVI values that could not be attributed to climatic factors or 
astronomical factors (the Julian date) and could hence be attrib-
uted to re-vegeation or degradation processes was checked by 
the signifi cance (and sign) of the ‘year’ covariate.
Role of topographical factors on the spatial 
distribution of the NDVI trends on erosion 
risk areas
The analysis described in the previous section allowed the 
relevance of climatic factors and the existence of time trends 
on the observed time variation of the NDVI, averaged by 
vegetation class, to be determined. However, it did not offer 
spatial discrimination of the areas undergoing positive or 
negative trends. As the next step in the analysis we concen-
trated on the erosion risk areas due to their ecological impor-
tance, and we repeated the multivariate analysis described in 
the previous section in a pixel-by-pixel basis, using the same 
set of climatic and astronomical (the Julian day) covariates. 
This enabled mapping of the spatial distribution of NDVI 
trends not explained by climatologic factors, and thus identi-
fi cation of areas undergoing processes of degradation (nega-
tive trend) or recovery (positive trend).
Finally, the Pearson’s product-moment correlation test was 
performed on the NDVI trends as determined pixel-by-pixel 
against various topographical factors (elevation, slope gradient 
and potential incoming solar radiation). A bootstrap procedure 
was used to determine the statistical signifi cance of the correla-
tions: 1000 repetitions of the correlation analysis were performed 
on random samples containing approximately 1% of the pixels 
belonging to the erosion risk class, and the resulting signifi cance 
statistics (correlation coeffi cients and p values) were averaged. 
This enabled avoidance of a sample size effect that would arise 
if all the pixels of the erosion risk class (approximately 45 000) 
were introduced together in the analysis, causing the signifi cance 
test to become over sensitive and thus unreliable.
Results and Discussion
Role of climatic factors on the temporal variation 
of the NDVI
Preliminary visual inspection of the mean NDVI time series 
revealed differences between land cover types (Figure 2). 
There was a clear difference between the vegetated categories 
(deciduous and coniferous forests, grassland and scrubland) 
and degraded areas (badlands and erosion risk areas), both for 
March and August. The vegetated areas had higher NDVI 
values, and the greatest average NDVI values occurred in 
August. In the case of the well vegetated land cover classes, 
the March NDVI time series seemed to indicate the existence 
of positive temporal trends (i.e. the average NDVI increased 
with time), whereas no trends were apparent in the August 
time series.
The degraded areas (badlands and erosion risk areas) had 
the lowest average NDVI values, which differed little between 
March and August because of the very low vegetation cover. 
Negative NDVI trends were apparent to visual inspection in 
both March and August, being stronger in the erosion risk 
areas. This may indicate the presence of a degradation process, 
such as soil erosion, in these areas.
This preliminary result suggested the occurrence of contrast-
ing temporal trends depending on the nature of the land cover, 
with well-vegetated areas undergoing an increase in vegeta-
tion activity and degraded areas suffering a process of further 
degradation. Statistical signifi cance of these trends was not 
checked due to the diffi culties involved in trend testing of time 
series of natural processes when other relevant factors are 
involved.
Multivariate regression analysis helped explain the observed 
NDVI temporal patterns of the various land cover classes and 
determine the existence of temporal trends not explained by 
the variability of the climatic conditions. The regression 
models fi tted the observed NDVI values very well, and 
achieved the desired level of signifi cance for all land cover 
classes (Tables II and III). A better fi t was obtained in March 
for the well-vegetated classes (coniferous and deciduous 
forests, scrubland and grassland) than for the less vegetated 
classes (badlands and erosion risk areas), as shown by the 
lower R2 values. Contrary, in August the goodness-of-fi t was 
slightly higher for less vegetated regions. In all models one or 
more climatic variables were identifi ed as signifi cant by 
the stepwise algorithm, indicating that climatic conditions 
were important in explaining the degree of vegetation 
activity.
However, there were differences between March and 
August, as well as between land cover classes. In March the 
average minimum temperature was the most important 
explanatory factor except for the badlands, as evidenced by 
the fact that it had the largest (standardized) beta coeffi cients 
(Table II). The effect of the minimum temperature was positive 
in all cases, refl ecting the importance of relatively warm 
weather at the end of winter/early spring for initiating the plant 
growing period. This hypothesis is supported also by the fact 
that coniferous forests showed much lower infl uence of the 
minimum temperature than other (deciduous) vegetation 
classes, as it could be expected from its perennial character. 
The maximum temperature had a positive effect on the NDVI 
although lower than that of the minimum temperature, and it 
was also signifi cant with the exception of the badlands. The 
cloud cover was also signifi cant for all land cover classes, and 
its effect on the NDVI was similar to that of the maximum 
temperature. It had a negative effect on the NDVI, refl ecting 
the importance of solar radiation in the vegetation activity 
during this part of the year. The cumulative precipitation, on 
the contrary, was not signifi cant. The time of acquisition of 
the image (‘Julian day’) was signifi cant for all land cover 
classes except the grassland, demonstrating the relevance of 
the phenological state of vegetation at this time of the year 
and the convenience to include this variable in all studies 
involving the NDVI during critical growth periods. The 
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Table II. Multivariate regression analysis of average March NDVI values
Coniferous forest Deciduous forest Scrubland Grassland Erosion risk areas Badlands
R2 0·972 0·987 0·928 0·908 0·843 0·653
p-Value <0·001* <0·001* <0·001* <0·005* 0·021* <0·010*
Residual standard error 0·008 0·004 0·008 0·007 0·013 0·016
Beta coeffi cients:
 Precipitation – – – 0·293 – –
 Cloud cover −0·565 −0·598 −0·722 −0·933 −0·741 −0·499
 T max 0·180 0·538 0·545 0·912 0·647 –
 T min 0·681 1·29 1·15 1·94 1·13 –
 Julian day −0·236 −0·157 −0·209 – −0·300 −0·581
 Time (year) 0·368 – – −0·429 −0·481 –
Temporal trend (change in NDVI):
 Per year +0·00233 – – −0·00132 −0·00199 –
 Period 1989–2007 +4·05% – – −2·03% −3·94% –
Note: Variables excluded by the stepwise procedure are marked with ‘–’.
* Signifi cant at confi dence level α = 0·05.
Figure 2. Temporal evolution of the mean NDVI values for March and August between the categories of land cover map and erosion risk areas, 
and temporal evolution of climatic factors.
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non-signifi cance in the case of the grasslands can be explained 
by the fact that the growing period of the grasslands starts 
much later in the year, in May–June (Gómez, 2008).
In August (Table III) the maximum and minimum tempera-
tures were the most important covariates for all land cover 
classes, with a contrasting effect on the NDVI: while the 
minimum temperature, as in March, had a positive effect, the 
maximum temperature had a negative one, refl ecting the limit-
ing factor that the summer heat has on the vegetation activity. 
The cumulative precipitation had a smaller effect and only for 
the coniferous and deciduous forests, and the cloud cover was 
not signifi cant in any case. Neither was the time of acquisition 
of the image (‘Julian day’), which was expected since summer 
is not a critical period for vegetation growth in the area.
Having thus accounted for the NDVI variance explained by 
climatic and astronomical factors, it was possible to assess the 
existence of trends in the time series of the NDVI (variable 
Time in Tables II and III). A positive NDVI trend was found in 
March for the coniferous forests, while negative trends were 
found for grasslands and erosion risk areas. Negative time 
trends were found in August for all land cover classes, ranging 
between 4 and 8% over the period 1984–2006. The strongest 
trend (around −4% in March and −8% in August) corresponded 
to the erosion risk areas.
The results of regression analysis enabled re-interpretation 
of the observed temporal NDVI patterns (Figure 2). The appar-
ent upward trend in the NDVI in well-vegetated areas in 
March can be explained very well by a similar trend in the 
average minimum temperature and cloud cover. Only in the 
case of the coniferous forests the multivariate regression analy-
sis indicated a positive trend not explained by those variables 
in March, suggesting an increase of the vegetation activity 
possibly related to forest growth processes. A downward trend 
in the NDVI in erosion risk areas was also signifi cant and not 
related to the temporal evolution of any climatic variable, 
suggesting a progressive decrease of the vegetation cover that 
is typical of land degradation processes.
These results are in agreement with the evolution observed 
in the western Spanish Pyrenees. Vicente-Serrano et al. (2004) 
found a general positive trend in the NDVI for forests and 
well-developed vegetated areas, which was related to an 
increase in annual mean temperature, and to patterns of land 
abandonment and natural re-vegetation processes (Lasanta et 
al., 2007; Hill et al., 2008). In the present study we also found 
a positive trend in the NDVI for vegetated areas, and showed 
that the maximum and minimum temperatures in the three 
months before the Landsat images were taken exerted an 
opposite infl uence on the NDVI, and that this effect varied 
during the year.
The fi nding that cumulative precipitation had no signifi cant 
effect on the NDVI was counter-intuitive, since a positive 
effect could be expected. This anomaly can be explained by 
the facts that (i) water availability is not a limiting factor for 
vegetation growth in the study area, which receives an average 
of around 900 mm yr−1, predominantly in winter and spring; 
and, (ii) the amount of precipitation is well-correlated with 
cloud cover in the region, with rainy periods resulting in 
reduced incoming solar radiation, which rises on clear days. 
It is well known that precipitation level ceases to be a limiting 
factor for vegetation growth in humid regions, where competi-
tion for space and solar radiation is more important. Several 
studies have documented saturation of the NDVI in relation 
to precipitation in humid areas (Davenport and Nicholson, 
1993; Santos and Negrín, 1997). In such regions the typically 
non-linear relationship between precipitation and vegetation 
activity could explain the absence of a signifi cant effect. In 
the case of this study, our results showed a clear relationship 
between the NDVI in March and the average cloud cover over 
the period immediately before the acquisition of the image, 
thus confi rming the hypothesis that competition for solar radi-
ation is more important than water availability for vegetation 
growth in the area.
In studies of smaller areas, similar NDVI trends in vegetation 
evolution have been observed, but human impact has been 
included among the explanations. Fuller (1998) analyzed 
seven years of NDVI composites for Senegal in the interval 
1987 to 1993, and observed spatial differences in temporal 
trends in NDVI depending on agricultural and grassland 
management practices. Pelkey et al. (2000) indicated that, in 
Tanzania, the creation of protected natural areas increased 
vegetation cover growth and biomass relative to areas showing 
more intensive land use. The presence of a residual temporal 
trend in NDVI values following removal of climatic infl uences 
is usually considered to constitute evidence that other factors, 
such as human land-use practices, are affecting vegetation 
activity. In the present study we found signifi cant downward 
trends in all land cover classes in August. Given the low 
intensity of land use in the region, attribution of these trends 
to human causes is diffi cult. Additionally, positive NDVI 
trends were found in March that can be explained by the 
positive evolution of minimum temperatures. Thus, an early 
start to the growth period, plus increased vegetation activity 
Table III. Multivariate regression analysis of average August NDVI values
Coniferous forest Deciduous forest Scrubland Grassland Erosion risk areas Badlands
R2 0·591 0·599 0·663 0·640 0·681 0·663
p-Value 0·031* 0·028* <0·005* <0·006* <0·003* <0·004*
Residual standard error 0·026 0·022 0·016 0·021 0·016 0·012
Beta coeffi cients:
 Precipitation −0·421 −0·325 – – – –
 Cloud cover – – – – – –
 T max −1·45 −1·59 −1·66 −1·61 −1·23 −1·50
 T min 1·34 1·31 1·21 1·09 0·801 1·42
 Julian day – – – – – –
 Time (year) −0·507 −0·481 −0·688 −0·646 −1·00 −0·789
Temporal trend (change in NDVI):
 Per year −0·00247 −0·00197 −0·00241 −0·00278 −0·00363 −0·00210
 Period 1984–2006 −4·43% −5·53% −5·40% −5·46% −8·02% −4·72% 
Note: The covariates excluded by the stepwise procedure are marked with ‘–’.
* Signifi cant at confi dence level α = 0·05.
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during spring and early summer, could cause greater stress on 
vegetation in August. Following exclusion of climatic effects, 
downward trends in the NDVI were found in March and 
August for grassland and badland areas, particularly in erosion 
risk regions. This could be a sign of degradation in such areas 
because a decrease in the (already low) vegetation activity in 
the study area has been correlated with soil erosion processes 
(Beguería, 2006; Alatorre and Beguería, 2009). In erosion risk 
areas the temporal trend was strongest than in any other land 
cover class, and consequently it was the only class exhibiting 
an overall downward trend in the NDVI. As this land cover 
class includes very sensitive areas that are at risk of loss of all 
vegetation cover, thus becoming badlands, we focused further 
on factors that have contributed to this degradation.
Role of topographical factors on the spatial 
distribution of the NDVI trends on erosion 
risk areas
The downward trend in NDVI for erosion risk areas in March 
and August could not be explained by climatic factors, and 
suggested the involvement of degradation processes including 
active erosion or lateral expansion of existing badlands. This 
possibility motivated a detailed assessment of the spatial dis-
tribution of NDVI trends in erosion risk areas.
Following removal of climatic infl uences, the spatial distri-
bution of positive and negative trends in the NDVI of erosion 
risk areas was similar in March and August, indicating that the 
process is quite consistent and not merely attributable to sea-
sonal effects (Figure 3). Negative NDVI trends predominated 
in both images, indicating the occurrence of degradation pro-
cesses in these areas. However, there were regions in which 
positive trends dominated, especially in March. The propor-
tion of statistically signifi cant trends increased in August, 
because of an increase in stress conditions that predominate 
in this month.
Mapping of trend values on a pixel-by-pixel basis enabled 
assessment of the importance of particular topographical con-
ditions on the presence of degradation or recovery processes 
on erosion risk areas. The correlation analysis between the 
NDVI trends in March and August and several topographical 
variables revealed very little signifi cance (Figure 4 and Table 
IV). Only the potential radiation (a function of the exposure 
of a surface to the solar beams) showed a signifi cant effect on 
Figure 3. Spatial distribution of the NDVI trends for March and August in erosion risk areas after climatic forcing was accounted for: sign of 
temporal trend (top) and signifi cance (bottom). This fi gure is available in colour online at www.interscience.wiley.com/journal/espl
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the August NDVI trends. The sign of the correlation between 
the NDVI trends and the potential radiation was positive, 
indicating that degradation processes (negative NDVI trends) 
are more likely on shady (north-facing) slopes.
This is consistent with previous research on the topographi-
cal signature of badlands in the Spanish Pyrenees, which has 
revealed that such regions occur predominantly on shady 
slopes (Alatorre and Beguería, 2009). This preferential loca-
tion of the badlands is associated with mechanical weathering 
processes related to frost and thawing cycles, which are stron-
ger on north-facing slopes (Nadal-Romero et al., 2007).
These results contrast with those of studies that have focused 
on the topographical control of vegetation recovery in the 
Spanish Pyrenees, which have shown that shady slopes enjoy 
a higher recovery rate than do sunny slopes (Lasanta et al., 
2000; Vicente-Serrano et al., 2004; Lasanta and Vicente-
Serrano, 2006; Pueyo and Beguería, 2007). This has been 
explained by greater stress on vegetation caused by increased 
evapotranspiration rates on sunny slopes. Our results show 
that the topographic infl uence on vegetation recovery pro-
cesses are opposite in well-vegetated areas compared to 
regions undergoing erosion processes.
Conclusions
We analyzed the temporal evolution of vegetation activity on 
vegetated and degraded surfaces in a small area of the central 
Spanish Pyrenees over the period 1984–2007. Two map series 
of the NDVI were obtained from a series of homogenized 
Landsat TM and Landsat ETM+ images for the months of 
March and August. This enabled analysis of the spatial and 
Figure 4. Correlation between the NDVI trends for March and August in the erosion risk areas and topographic variables (after climatic forcing 
was accounted for). Results are shown for a random sample containing 10% of the original pixels. The black dots indicate pixels with statistically 
signifi cant trends.
Table IV. Correlation between the NDVI trend and topographical 
characteristics, erosion risk areas





Elevation 0·0680 0·255 0·0104 0·454
Slope gradient −0·0463 0·371 −0·0259 0·424
Potential radiation 0·0945 0·146 0·142 0·0388*
* Signifi cant at confi dence level α = 0·05.
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temporal dynamics of vegetation activity in well-vegetated 
areas (forests and dense scrubland) and degraded areas 
affected by erosion processes (badlands and erosion risk 
areas). Temporal NDVI trends were identifi ed for each land 
cover class using multivariate regression analysis, which 
incorporated the time evolution of climatic (precipitation, 
cloud cover, and minimum and maximum temperature) and 
astronomic factors (Julian day of the image).
Seasonal differences were expected in the spatial pattern of 
vegetation activity and vegetation recovery processes, as a 
consequence of the climatic seasonality of the region and the 
large differences in water availability between spring and 
summer (vegetation in the latter season is commonly affected 
by a high level of water stress).
The results obtained could have been affected by the het-
erogeneity of land use and the nature of land covers selected, 
because this mountainous area is complex and exhibits great 
spatial diversity. Nevertheless, at the Landsat image spatial 
resolution (30 m), both land cover and land use were well-
represented in the maps. Assignment to class based on the 
most representative category, by surface area, in a 30 m pixel 
size could introduce some errors, but it was necessary to 
guarantee an effective spatial comparison between the NDVI 
dataset and categorical information. Moreover, the results 
were spatially consistent, and clear NDVI patterns that coin-
cided with the spatial distribution of land use and land cover 
were evident.
In summary, this study demonstrated that, in a representa-
tive mountainous area of the central Spanish Pyrenees, there 
has been a signifi cant increase in vegetation activity in the last 
24 years, which is largely explained by the time variation of 
the minimum temperature and the cloud cover. Coniferous 
and deciduous forests have shown the greatest increase in 
vegetation activity, whereas the increase in activity of grass-
lands and scrublands has been moderate. Moreover, in active 
erosion and erosion risk areas, extreme environmental condi-
tions, which accelerate erosion processes, have restricted veg-
etation recovery processes over this time period.
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